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Lorsqu’un déversement de produits pétroliers en milieux marins côtiers survient, le 
Programme des urgences environnementales d’Environnement Canada se doit 
d’évaluer rapidement les dommages environnementaux causés. L’utilisation des 
bioindicateurs s’avère une façon efficace, relativement simple et peu coûteuse pour y 
parvenir. D’autant plus qu’utilisé au sein de la méthode de la triade, cet outil pourrait 
permettre d’accumuler suffisamment de certitudes pour statuer sur les objectifs de 
restauration des milieux touchés ou encore sur le besoin ou non d’effectuer une 




Les déversements de produits pétroliers constituent une menace importante au 
maintien de l’équilibre écosystémique des milieux marins côtiers. Ces événements 
représentent également une préoccupation pour le public et pour les autorités 
gouvernementales concernées. Le Programme des urgences environnementales 
d’Environnement Canada désire mettre au point la meilleure méthode qui permettrait 
d’effectuer une évaluation préliminaire des dommages environnementaux causés 
lorsque de tels événements se produisent.  
 
L’objectif principal de ce document est donc de valider la possibilité d’utiliser des 
bioindicateurs à des fins d’évaluation préliminaire des dommages environnementaux, 
ce qui permettrait d’établir des objectifs de restauration plus précis à la suite d’un 
déversement d’hydrocarbures pétroliers en milieux marins côtiers. 
 
En vue d’y parvenir, certains cas concrets où des bioindicateurs ont été utilisés à la 
suite d’un déversement d’hydrocarbures pétroliers en milieux marins côtiers ont été 
documentés en faisant ainsi ressortir les avantages ainsi que les lacunes associées à 
leur utilisation passée. Des éléments importants à considérer lors de l’application de la 
méthode ont été soulignés. En effet, l’emploi de sites témoins et de sites de référence 
ainsi que l’intégration des bioindicateurs dans le contexte de l’application de la 
méthode de la triade ont été explicités. Enfin, quatre bioindicateurs d’impacts ont été 
décrits en présentant leurs avantages ainsi que leurs inconvénients respectifs.  
 
Pour l’applicabilité des bioindicateurs et des méthodes préconisées, les grandes 
étapes de leur utilisation dans le contexte d’une urgence environnementale impliquant 
un déversement d’hydrocarbures pétroliers ont été décrites dans un ordre 
chronologique.  
 
Il est recommandé d’appliquer la méthode de la triade impliquant l’un ou l’autre des 
bioindicateurs proposés afin d’évaluer rapidement les dommages environnementaux. 
Le choix des bioindicateurs sera toujours dépendant de la situation rencontrée alors 
que la méthode de la triade sera pratiquement toujours utilisable. Cette méthode 
s’avère un outil simple, efficace, relativement peu coûteux et reconnu. Il pourrait aussi  
permettre d’éviter le déploiement de ressources excessives avant d’avoir statuer sur le 




Il y a trois étapes à l’essai. L’étape où les anciens étudiants nous disent que l’essai est 
insurmontable. L’étape de la rédaction où l’on se dit que l’essai est insurmontable. Et, 
l’étape où, du haut de notre titre de maître en environnement, on prévient les prochains 
sur le fait que l’essai sera insurmontable ! 
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LEXIQUE DES URGENCES 
 
Partie responsable « Le pollueur ou la personne qui possède le contaminant, 
en a la charge ou en assure la gestion ou le contrôle. La 
responsabilité première de la partie responsable est 
d’assurer la planification de l’intervention d’urgence sur 
place pour contrer les impacts de l’incident » (EC, 2008). 
 
Pollueur-payeur « Ce principe signifie que le pollueur devrait se voir 
imputer les dépenses relatives aux mesures arrêtées par 
les pouvoirs publics pour que l’environnement soit dans 
un état acceptable. En d’autres termes, les coûts de ces 
mesures devrait être répercutés dans le coût des biens et 
services qui sont à l’origine de la pollution » (RNCREQ, 
1998). 
 
Table d’expertise « Organisme consultatif régional interinstitutionnel et 
interdisciplinaire fournissant des avis et des 
renseignements coordonnés et exhaustifs à l’organisme 
directeur au sujet des répercussions sur l’environnement, 
les espèces sauvages et la santé humaine ainsi que sur 
la vulnérabilité des ressources, les prévisions 
environnementales, le comportement de la substance 
déversée et la modélisation des déversements, la 
planification d'urgence, le confinement des déversements 
et les techniques et priorités de nettoyage au cours des 
activités de planification ou d’intervention liées à une 
urgence environnementale. Sauf disposition contraire, la 
Table d’Expertise est présidée par un représentant 
d'Environnement Canada ou est coprésidée par ce 
dernier et un représentant du ministère provincial chargé 
de l’environnement. Elle est formée de spécialistes de 
l'environnement des ordres de gouvernement fédéral, 
provincial et territorial et de différents organismes. Elle 
comprend aussi, au besoin, des membres des 
collectivités locales et du secteur privé (EC, 2008) ». 
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LEXIQUE DES BIOINDICATEURS 
 
Benthos « Organismes invertébrés qui vivent au fond [de l’eau] 
dans le sable, l’argile, le gravier, sur les roches ou les 
plantes aquatiques. Il est composé en grande partie 
d’insectes aquatiques ainsi que de crustacés, mollusques, 
annélides, etc. » (Piché, I., 1998, p.4.2).  
 
Bioindicateur « Organisme d'une espèce déterminée dont la présence 
ou l'absence peut être considérée comme caractéristique 
des conditions de l'environnement ou d'un habitat 
particulier » (CILF, 1989). 
 
Communauté « Association d’organismes qui sont présents dans un 
environnement donné, c’est-à-dire un groupe d’espèces 
adaptées à un biotope particulier » (MPO, 2003, p.16). 
 
Délai d’exécution  Délai entre le moment où le laboratoire reçoit l’échantillon 
et le moment où il transmet les résultats d’analyse à 
l’expéditeur (EC, 2005). 
 
Dommage « Différence statistiquement significative entre les 
propriétés mesurées sur les individus prélevés dans un 
site contaminé et celles mesurées sur les individus 
provenant de sites témoins et/ou de références » (Kotta, 
J. et al., 2008, p.104). 
  
Individu Élément d’une population (Anonyme, 1996). 
 
Population « Groupe d'individus appartenant généralement à la 
même espèce qui occupent en même temps un espace 
donné » (Raven, P. et al., 1999). 
 
Recouvrement Réfère au taux auquel un écosystème retourne l’équilibre 
suite à une perturbation (Kotta, J. et al., 2008).  
 
Sensibilité  Quantification de l’amplitude de la perturbation qui peut 
être absorbée avant qu’un écosystème change de 
structure en modifiant ses variables et ses processus qui 
contrôlent le comportement (Kotta, J. et al., 2008). 
 
  




Le transport maritime au Canada exerce une pression importante sur les écosystèmes 
côtiers et génère un risque environnemental considérable pour ces derniers. De fait, 
des milliers de kilomètres de côtes doivent être gérées au pays d’un océan à l’autre. La 
fréquence élevée du passage des navires vers les différents ports commerciaux 
augmente le risque que des accidents surviennent, notamment des déversements 
d’hydrocarbures pétroliers. Lors de tels incidents, c’est le Programme des urgences 
environnementales d’Environnement Canada qui est responsable de coordonner les 
efforts ainsi que d’assurer la protection de la santé et de l’environnement. La protection 
de l’environnement en situation d’urgence peut être traduite par un colmatage de la 
fuite ou un confinement de la nappe, un nettoyage des biens et des organismes 
mazoutés ainsi qu’une restauration des lieux affectés.  
 
Afin de pouvoir déterminer les objectifs de restauration des milieux marins côtiers à la 
suite d’un déversement de produits pétroliers, les autorités doivent évaluer rapidement 
les dommages environnementaux causés. Pour y parvenir, quelques outils sont déjà à 
la disposition du programme mais il y a un besoin d’investir davantage d’efforts afin de 
bien maîtriser les techniques d’évaluation des dommages environnementaux dans un 
contexte d’urgence.    
 
L’objectif principal de ce document est de valider la possibilité d’utiliser des 
bioindicateurs à des fins d’évaluation préliminaire des dommages environnementaux, 
ce qui permettrait d’établir des objectifs de restauration plus précis à la suite d’un 
déversement d’hydrocarbures pétroliers en milieux marins côtiers. Les objectifs 
spécifiques associés à ce projet sont : 
 
 identifier les méthodes d’application les plus efficaces;   
 identifier des bioindicateurs pertinents au contexte;  
 illustrer le contexte d’utilisation de ces différents bioindicateurs. 
 
À cette fin, des éléments théoriques seront élaborés à propos des milieux récepteurs 
étudiés, des caractéristiques communes aux hydrocarbures pétroliers et de l’utilisation 
des bioindicateurs. Par la suite, un survol de quelques cas historiques de 
déversements de pétrole où des bioindicateurs ont été utilisés, sera effectué en vue de 
faire ressortir les principales leçons qui ont été tirées de ces expériences. La section 
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suivante traitera des principes importants à considérer pour la méthodologie 
d’application afin de s’assurer de la validité statistique et biologique des résultats 
atteignables. Ensuite, les bioindicateurs les plus pertinents et efficaces dans le 
contexte des urgences environnementales seront présentés.   
 
Ultimement, les méthodes d’application ainsi que les bioindicateurs proposés seront 
illustrés à travers les interventions du Programme des urgences environnementales à 
la suite d’un déversement de produits pétroliers. Cette section servira essentiellement 
à démontrer la pertinence d’utiliser un tel outil et surtout à valider la possibilité de 
l’incorporer aux tâches habituelles des officiers d’urgence. Les étapes clés seront 
suggérées dans un ordre chronologique et les éléments importants rattachés aux 
protocoles et au matériel nécessaire seront finalement abordés.  
 
Dans le but de rendre l’information de la manière la plus fidèle possible, plusieurs types 
de documentation ont été consultés pour bien mener à terme ce projet. D’abord la 
littérature grise a été ratissée pour présenter les différentes études de cas. De plus, 
plusieurs articles scientifiques concernant l’applicabilité des bioindicateurs lors de 
déversements d’hydrocarbures pétroliers ont été étudiés. Dans la même optique, des 
documents provenant d’agences homologues au Programme canadien ont été utilisées 
pour bonifier le travail.  
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1 MISE EN CONTEXTE  
 
En 1970, le navire Arrow s'est échoué dans la baie de Chedabucto en Nouvelle-
Écosse et a déversé sa cargaison de 108 000 barils de mazout (EC, 2006). La gestion 
de cet événement fut improvisée et les impacts furent considérés, à l’époque, comme 
dévastateurs (EC, 2002a). Subséquemment, le gouvernement canadien décidait de 
mettre en place, en 1973, un Programme des urgences environnementales (PUE) chez 
Environnement Canada qui allait avoir comme mandat de coordonner les efforts et de 
s’assurer de la protection de la santé des personnes et de l’environnement lors de 
divers incidents étant liés, de près ou de loin, au cadre légal et constitutionnel fédéral.  
 
Le Programme des urgences environnementales est implanté dans les cinq régions 
pancanadiennes du ministère d’Environnement Canada, soit les régions de 
l’Atlantique, du Québec, de l’Ontario, des Prairies/Nord et du Pacifique/Yukon, et ce, 
dans le but d’assurer un service efficace et équitable à travers le pays. Des officiers 
d’urgence y sont attitrés et répartis en fonction des besoins de chaque milieu. Leur 
mandat s’articule à travers quatre piliers; la prévention, la préparation, l’intervention et 
la restauration.  
 
La prévention sert à identifier les divers dangers et les causes pouvant éventuellement 
mener à une urgence environnementale. Lorsque ces sources sont connues, il s’agit 
d’établir des « stratégies visant à réduire la probabilité qu’une urgence se produise » 
(EC, 2006). La préparation correspond à « préparer des plans et des procédures 
d’urgence » puis de les mettre en pratique (Id., 2006). L’objectif ultime de ces deux 
piliers est l’efficacité de la gestion des risques environnementaux.  
 
L’intervention est habituellement orchestrée par la partie responsable de l’incident. Elle 
devrait, en vertu de la législation canadienne et selon le principe de pollueur-payeur, 
assumer l’ensemble des coûts reliés à une urgence, mettre en place les actions 
nécessaires pour gérer et stabiliser la situation et éliminer les substances nocives 
rejetées dans l’environnement. Dans une telle situation d’urgence, les autorités 
gouvernementales jouent principalement un rôle de coordination des ressources 
gouvernementales ainsi qu’un rôle de surveillance des travaux. Le PUE 
d’Environnement Canada a également le devoir de fournir, en cas de besoin, un 
soutien technique et scientifique. Dans l’éventualité où la partie responsable refuse, est 
incapable de prendre ses responsabilités ou est tout simplement inconnue, les 
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autorités gouvernementales concernées devraient veiller « à la protection du public et 
de l’environnement » (Id., 2006) et effectuer les travaux de mitigation en assumant les 
frais, lesquels pourront être récupérés par la suite en recouvrement de coût (Id., 2006). 
 
Le présent essai concerne le quatrième pilier. Une fois qu’un incident s’est produit et 
que la réponse à l’urgence est assurée, « les dommages doivent être évalués et 
considérés en vue d’un éventuel rétablissement des lieux et des ressources 
affectées » (Id., 2006). Au Canada, toujours selon le principe du pollueur-payeur, c’est 
le pollueur qui doit assumer la restauration. À cette étape, le PUE doit veiller à ce que 
le milieu affecté soit nettoyé et il doit également fixer des critères de restauration du 
milieu. Dans le cas où la restauration est impossible, la partie responsable doit 
compenser monétairement, ou par le biais d’un projet, pour les dommages causés à 
l’environnement (Id., 2006).  
 
Il n’existe pas de méthode universelle d’évaluation des dommages et de la restauration 
puisque chaque incident et chaque milieu récepteur est unique en soit et que les 
systèmes législatifs diffèrent entre chaque pays. Toutefois, l’Organisation maritime 
internationale (OMI) est sur le point de publier le Guide sur les méthodes d’évaluation 
et de restauration des dommages environnementaux à la suite d’un déversement 
marin pétrolier (OMI, 2008). Ce dernier aidera les pays membres à implanter une 
démarche reflétant leur système législatif. Les États-Unis sont déjà bien avancés dans 
ce domaine. En effet, deux lois chapeautent le processus de compensation lié à la 
pollution par déversements d’hydrocarbures (Oil pollution act of 1990, Comprehensive 
Environmental Response et le Compensation and Liability Act) (OMI, 2008 et Pretty, 
V., 2007). C’est en vertu de ces lois que les agences gouvernementales américaines 
ont l’obligation de procéder à un processus d’évaluation des dommages des 
ressources naturelles (Natural Resource Damage Assessment (NRDA)) pour recevoir 
une indemnisation face aux coûts engendrés par l’incident. Puisque légiféré, le NRDA 
est un processus qui s’enclenche dès qu’un déversement pétrolier survient (Grenon, 
S., 2008).  
 
Au Canada, en vertu de la Loi Canadienne sur la protection de l’environnement, la Loi 
sur les pêches, la Loi sur la convention concernant les oiseaux migrateurs ainsi que la 
Loi sur la marine marchande du Canada, les parties responsables doivent nettoyer et 
restaurer les dégâts causés, et ce, de la manière la plus raisonnable possible 
(Dussault, M., 2008) mais aucune législation spécifique n’encadre le processus 
d’évaluation. Actuellement, lors d’un incident ayant potentiellement des répercussions 
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environnementales, l’évaluation des dommages et de la restauration se concrétise par 
le biais de l’approche du « cas par cas » et est gérée à l’intérieur d’un comité ad hoc 
qui se greffe à la Table d’expertise désignée (EC, 2007).  
 
Quoique l’approche canadienne n’ait pas causé de problème majeur jusqu’à 
maintenant, il demeure qu’elle est irrégulièrement appliquée entre les divers incidents 
et à travers les cinq régions du pays. Dans un souci de rigueur, d’efficacité et 
d’uniformité, le PUE doit développer des outils permettant de bien maîtriser les 
techniques d’évaluation des dommages environnementaux dans un contexte 





L’évaluation des dommages environnementaux (ÉDE) (Environmental Damage 
Assessment) est un processus qui vise à identifier et à quantifier un dommage à la 
suite d’un déversement chimique ou pétrolier et à déterminer son étendue spatiale et 
temporelle ainsi que sa valeur monétaire (EC, 2007). Toutefois, avant d’entamer ces 
démarches qui requièrent beaucoup de temps, de personnel et donc de ressources 
monétaires, il faut d’abord se questionner, à savoir s’il est nécessaire de conduire une 
telle évaluation. Il a été convenu au sein du PUE, qu’une évaluation préliminaire des 
dommages environnementaux (ÉPDE) (Preliminary Environmental Damage 
Assessment) servirait à déterminer si une ÉDE complète est nécessaire ou non.  
 
Les principales étapes de la ÉPDE devraient être :  
 
 le repérage ainsi que l’échantillonnage des zones non affectées; 
 les relevés terrains (premier relevé, plan d’échantillonnage, collecte 
d’échantillons); 
 la collecte de renseignements théoriques reliés à l’incident; 
 l’analyse des données; 
 l’intégration des résultats obtenus dans un rapport final.  
 
En résumé, la première étape consiste à identifier les sites non affectés pour y prélever 
aussi rapidement que possible des échantillons. La seconde étape sert à constater les 
premiers dommages en se rendant une première fois sur le terrain ainsi qu’à décrire 
l’environnement affecté, ou non, par le déversement. Il s’agit également de rassembler 
les renseignements relatifs aux produits déversés (propriétés physico-chimiques, 
comportement et déplacement). À l’aide de ces observations préliminaires, un plan 
d’échantillonnage est mis en place, ce qui facilite l’étape de la collecte d’échantillons. 
Une revue de littérature existante sur des cas similaires ou des articles scientifiques 
connexes est ensuite effectuée. La quatrième étape sert essentiellement à comparer 
les résultats issus de l’échantillonnage avec les critères de qualité de l’environnement 
(eau, air, sol) exigés des différentes autorités gouvernementales dans le but de statuer 
sur la nécessité de poursuivre une évaluation des dommages plus poussée. 
Finalement, la dernière étape rassemble l’information obtenue et l’inclut dans un 
rapport final émis par le PUE (Pretty, V., 2007; Moore, J., 2005).     
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À l’issue d’une ÉPDE, certaines questions doivent recevoir des réponses avant de 
déterminer si la substance déversée a causé, ou est susceptible de causer, des effets 
nuisibles sur l’environnement : 
 
 la substance est-elle toxique, persistante ou bio accumulable ? 
 la superficie touchée est-elle importante ?  
 le milieu récepteur est-il un milieu abritant une importante biodiversité ou des 
ressources sensibles ?  
 les concentrations des contaminants mesurés dans l’eau, les sédiments ou les 
tissus vivants dépassent-elles les critères admis par les autorités 
gouvernementales ?   
 des impacts négatifs sur les poissons, les oiseaux, les invertébrés, la faune 
sauvage ou encore la végétation sont-ils évidents ou importants ? 
 est-ce qu’il y a un risque raisonnable que les concentrations des contaminants 
dans l’eau, les sédiments ou les sols affectent négativement la densité, les 
populations, les communautés, la structure ou encore la diversité des espèces 
présentes ?  
 y a-t-il des motifs de croire que les fonctions des écosystèmes pourraient être 
affectées ? (EC, 2007). 
 
Pour répondre aux quatre premières questions, le PUE possède les ressources 
nécessaires et s’est déjà doté de méthodes efficaces, de procédures établies et d’outils 
techniques éprouvés. Les trois dernières questions d’ordre biologique font davantage 
référence au processus d’évaluation des impacts environnementaux et, pour y 
répondre, le PUE désire développer davantage son expertise. En effet, les impacts 
causés à un écosystème et ses composantes à la suite d’une urgence 
environnementale sont difficilement quantifiables, délimitables et même observables. 
C’est une science très variable qui impose des jugements de valeurs (Pelletier, J.-P., 
2007). Afin de s’assurer que le PUE réponde à ces trois questions de la manière la 
plus objective et reproductible possible, celui-ci désire développer une méthode 
scientifique, simple, efficace et peu coûteuse.  
 
Certains organismes biotiques semblent répondre aux besoins du PUE et sont 
reconnus pour fournir des données qui interprètent l’état de l’écosystème. Jusqu’à 
maintenant, l’utilisation de bioindicateurs a fait ses preuves principalement dans des 
cas de pollution chronique, quoi que plusieurs ont été utilisés dans des cas de pollution 
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instantanée. Le présent essai validera donc la possibilité d’utiliser des bioindicateurs 
qui permettraient d’extrapoler les impacts d’un déversement accidentel sur les 
écosystèmes et leurs composantes.   
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3 PORTÉE ET LIMITES  
 
En situation d’urgence, l’évaluation préliminaire des dommages environnementaux 
(ÉPDE) doit être entreprise dans les délais les plus brefs possibles afin de décider si 
une évaluation plus complète est nécessaire. Cependant, la diversité des milieux 
susceptibles d’être affectés par un déversement ainsi que les différents types de 
produits dangereux susceptibles d’être rejetés font en sorte qu'il n'existe pas de 
méthode d'évaluation rapide applicable à tous les types d’urgence (RAMSAR, 2006).  
Dans le but de circonscrire davantage l’utilisation des bioindicateurs, la portée de cet 
essai se limite à un type de milieu récepteur, soit les milieux marins côtiers, ainsi qu’à 
une famille de contaminants, soit les produits pétroliers.  
 
3.1 Milieux marins côtiers 
 
Les milieux visés sont les milieux marins côtiers, reconnus pour leur sensibilité aux 
changements. Le Canada est bordé par la plus longue côte marine au monde. Incluant 
les îles marines ainsi que la côte mitoyenne à l’Océan Arctique, la longueur totale de la 
ligne de rivage est de 202 080 kilomètres (RNC, 2007). De plus, les côtes marines ont 
été la cible de déversements pétroliers à maintes reprises, non seulement au Canada 
mais également dans plusieurs pays.  
 
Les milieux marins côtiers sont physiquement très hétérogènes, que ce soit à l’échelle 
internationale, nationale, régionale ou encore très locale. Ces derniers peuvent différés 
entre eux par le type de substrat, le degré de la pente ou encore le niveau de l’eau en 
fonction du moment de l’année. Plusieurs autres processus physiques tels que la 
glace, les marées, les vents ainsi que les vagues qui entrent en contact avec les côtes, 
influencent grandement la présence de la faune et la flore ainsi que leur richesse 
spécifique. Finalement, les différents types de falaises, les différentes plages ainsi que 
les dunes ou les marais sont autant de types de côtes qui influencent la contamination 
potentielle et surtout la persistance possible des hydrocarbures pétroliers dans le 
milieu récepteur (Sempels, J.-M., 2008).  
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Ces milieux sont également très hétérogènes en termes de diversité biologique et de 
services écologiques rendus. À titre d’exemple, certains endroits sont enrichis en 
nutriments et stimulent la présence de plusieurs espèces fauniques (allant du plancton 
aux mammifères marins), ce qui entraîne l’exploitation des ressources halieutiques. Il 
est également possible d’y retrouver des marais salants abritant une importante 
biodiversité en plus de fournir aux humains, entre autres, des zones naturelles de 
protection contre les inondations.  
 
Les déversements d’hydrocarbures pétroliers sont une sérieuse menace pour la 
stabilité de l’environnement marin. Ils peuvent causer des impacts sévères sur la 
biodiversité présente sur les côtes (Kotta, J. et al., 2008). Selon les circonstances et 
l’emplacement des milieux touchés, les impacts négatifs d’un déversement pétrolier 
peuvent soit être brefs, soit durer quelques années ou encore s’échelonner sur des 
décennies (Dauvin, J.-C., 1998).  
 
De façon générale, les dommages les plus évidents ou les plus sérieux sont observés 
jusqu’à une profondeur de dix mètres (Moore, J., 2005, p.57). C’est donc dans la zone 
intertidale que les efforts sont habituellement concentrés pour l’étude de bioindicateurs 
d’évaluation des dommages (figure 3.1).    
 
 
Figure 3.1 Géomorphologie typique des côtes. Tiré de Sempels, J.-M. (2008). 
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3.2 Hydrocarbures pétroliers 
  
Tous les types de déversements d’hydrocarbures pétroliers seront étudiés : de 
l’essence au mazout lourd en passant par le kérosène, le diesel, l’huile à chauffage, le 
brut léger, le mazout intermédiaire ainsi que le brut lourd (Fingas, F. et al., 1979). Ces 
contaminants sont les plus souvent responsables des urgences environnementales, 
tant au Canada qu’au niveau international et sont donc bien documentés pour les 
impacts potentiels qu’ils peuvent causer à l’environnement tant biotique qu’abiotique. 
De plus, les déversements pétroliers ont été et sont encore aujourd’hui l’objet de 
plusieurs projets de recherche à cause de l’intérêt médiatique, public et 
gouvernemental de ces incidents. Quoique la gamme des types d’hydrocarbures 
pétroliers soit importante, ces derniers ont certaines caractéristiques physico-
chimiques communes qui induisent une contamination analogue sur des cibles 
comparables. Les bioindicateurs choisis devront donc réagir à ces contaminants émis 
par tous les types d’hydrocarbures, ou presque.  
 
La plupart des produits pétroliers contiennent trois types d’hydrocarbures, les 
aliphatiques, les naphténiques et les aromatiques en proportion variable. Les 
composés aliphatiques sont des chaînes linéaires d’atomes de carbones et 
d’hydrogènes. De manière générale, ces composés sont « relativement 
biodégradables et peu toxiques. [Par exemple], ils peuvent former jusqu’à 40 % d’un 
pétrole brut » (Sempels, J.-M., 2008). Les hydrocarbures naphténiques sont des 
composés agencés sous la forme de chaînes fermées. « Ce sont des composés 
relativement stables et résistants à la biodégradation […] qui peuvent former de 30 à 
60 % d’un pétrole brut » (Id., 2008). Finalement, les aromatiques sont composés d’au 
moins un noyau benzénique; ils constituent généralement entre 2 et 4 % d’un pétrole 
brut (Id., 2008).  
 
Les aromatiques, tels le benzène, le toluène, l’éthylbenzène, le xylène (BTEX) et les 
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont les composés les plus toxiques 
et cancérigènes pour l’environnement aquatique (Id., 2008). Heureusement, ces 
composés sont très volatils. Ils sont donc rapidement évaporés lors d’un déversement 
(Lougheed, L.W. et al., 2002). Quoique les produits pétroliers ne soient que faiblement 
solubles dans l’eau, les composés les plus volatils sont également les plus solubles. 
« La concentration en hydrocarbures dissous contribue de façon importante au niveau 
de toxicité d’un déversement » (Sempels, J.-M., 2008). Leur seuil de toxicité aigüe 
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chez plusieurs organismes marins côtiers peut être atteint à des concentrations se 
situant entre 10 et 100 parties par millions (ppm). En présence de concentrations plus 
faibles, les produits pétroliers peuvent engendrer une toxicité dite chronique pour la 
faune et la flore. En effet, le comportement des espèces peut être altéré, les activités 
psychologiques de la faune peuvent être perturbées et une modification du taux de 
croissance ou encore du taux de reproduction peut être observée (Sempels, J.-M., 
2008 et Lougheed, L.W. et al., 2002). Lorsque des côtes marines sont affectées par un 
déversement pétrolier, il est possible d’y mesurer des concentrations en hydrocarbures 
pétroliers dissous se situant entre 100 et 1000 parties par milliard (ppb), lesquelles 
sont « les concentrations les plus élevées, la plupart du temps, retrouvées près de la 
surface » (Sempels, J.-M., 2008).   
 
La toxicité des hydrocarbures pétroliers est généralement déterminée par leur 
concentration respective en composés aromatiques. Les différents types 
d’hydrocarbures pétroliers contiennent différentes proportions de tous ces composés. 
À titre d’exemple, le fuel no.6 contient 1,9 % de benzène, 5,6 % de naphtalène alors 
que le bitume en contient respectivement 0 % et 0,11 % (Suderman, K. and Thistle, D., 
2003, p.49). Quant aux HAP, le fuel no.6 en contient beaucoup plus, soit 23 % (Id., 
2003, p.49). 
 
Le tableau 3.1 expose les classes de produits pétroliers transportés ainsi que ceux 
utilisés en tant que combustible pour les navires. Leurs caractéristiques physico-
chimiques, leur comportement ainsi que leur toxicité et leur particularité y sont 
présentés. L’annexe 1 contient plus de détails concernant les propriétés physico-
chimiques et le comportement des hydrocarbures pétroliers.  
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Tableau 3.1 Propriétés des différentes classes de produits pétroliers. Compilation d’après Morales-Caselles, C. et al., (2008); EC (1995);  Fingas, M.F. 
et al. (1979). 
 
En somme, il est très important de tenir compte de toutes les variables physico-chimiques relatives aux différents produits pétroliers lors 
de la sélection des bioindicateurs. Les composés toxiques sont les mêmes, à quelques exceptions près, mais leur proportion et leur 
biodisponibilité varient.  
 







o Huile à chauffage 
o Bruts légers 
o Mazout intermédiaire 
o Bruts lourds 
o Mazout lourd (Bunker C) 
o Produits à plus faible 
viscosité ayant vieilli  
o Produits à plus faible 
viscosité ayant 
beaucoup vieilli  
o Produits ayant atteint 
leur point d’écoulement 
Caractéristiques 
o Faible viscosité 
(semblable à l’eau) 
o Très volatils 
o Viscosité moyenne 
     (du lait à la peinture) 
o Volatilité moyenne 
o Haute viscosité 
     (semblable à la mélasse) 
o Peu ou pas volatils 
o Semi-solides 
Comportement 
o Évaporation très 
rapide 
o Étalement rapide 
o Biodégradation rapide 
o Évaporation partielle rapide 
(jusqu’à 40 %) 
o Fractions lourdes formant une 
émulsion 
o Infiltration dans les sédiments 
(diminuant avec l’émulsion) 
o Très peu d’évaporation 
o Formant une émulsion 
o Faible pénétration dans les 
sédiments 
o Étalement presque nul 
o Pénétration nulle dans 
les sédiments 
Toxicité 
o Fractions légères 
toxiques 
o Toxicité plus faible que les 
produits à faible viscosité 
o Faible toxicité o Toxicité très faible 
Contaminants 
o Certains métaux peuvent être présents surtout dans les pétroles lourds (ex : le zinc, le plomb, le cuivre, le nickel, le vanadium, 
le mercure, etc.).  
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4 THÉORIE LIÉE À L’UTILISATION DES BIOINDICATEURS  
 
Les bioindicateurs sont des organismes vivants utilisés de façon complémentaire aux 
mesures physico-chimiques pour indiquer la présence de polluants et/ou en mesurer 
leurs effets dans l’environnement (CILF, 1989). Les principaux avantages associés à 
leur utilisation sont les coûts d’investissement et de suivi qui sont relativement faibles 
ainsi que la possibilité de mesurer un effet relativement vite. Cependant, l'utilisation de 
bioindicateurs présente certaines limites telles que la disponibilité non permanente de 
certaines espèces ou encore la possibilité d'interférence avec d’autres sources de 
stress et donc la difficulté d’interprétation des résultats (Actu-environnement, 2008). 
 
Il existe quatre types de bioindicateurs : les écoindicateurs, les biomarqueurs, les 
biotraceurs et les biosenseurs. Les premiers indiquent une réponse au niveau 
écologique. Les seconds dévoilent une réponse biochimique chez plusieurs individus 
d’une même espèce. Les troisièmes servent à identifier une possible bioaccumulation 
entre les différents niveaux trophiques et les derniers servent dans les programmes de 
surveillance en continue (Van Coillie, R., 2008a).  
 
Les écoindicateurs peuvent être mesurés au niveau de l’individu, de la population ou 
de la communauté. Les propriétés évaluées chez l’individu sont « sa condition, son 
développement, sa reproduction, sa mortalité ainsi que son comportement », quoi que 
les propriétés les plus souvent observées soient celles reliées au succès reproducteur. 
En effet, si la reproduction de l’individu est affectée, toute sa population est susceptible 
de subir des dommages (MPO, 2003, p.10). Quant aux populations, les propriétés 
pouvant faire l’objet d’évaluation sont «  l’abondance, la biomasse, la productivité, la 
reproduction, la mortalité, la structure d’âge, la proportion des sexes et la diversité 
génétique ainsi que l’étendue géographique » (Id., 2003, p.13). L’évaluation des 
communautés se situe davantage au niveau de la dynamique des populations. Les 
paramètres couramment étudiés sont « la biomasse, la productivité, la diversité, la 
dominance et la composition » (Id., 2003, p.16). Lorsque des changements sont 
observés au niveau de l’une ou l’autre de ces propriétés, il apparaît évident qu’un 
dommage a été causé et celui-ci est quelque peu plus facilement extrapolable à 
l’ensemble des individus d’une communauté donnée.  
 
Certains biomarqueurs ont fait leur preuve en laboratoire pour détecter la présence et 
l’impact des polluants dans l’environnement, quoiqu’ils semblent être de plus en plus 
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utilisés en situation d’urgence. Il s’agit, la plupart du temps, de suivre des paramètres 
hormonaux puisque ces derniers sont très sensibles aux variations ambiantes. 
Néanmoins, les interactions sont nombreuses entre ces différents systèmes 
hormonaux et, au même titre que les écoindicateurs, les biomarqueurs sont soumis 
aux variations nycthémérales et saisonnières qui doivent être prises en considération 
lors de l’interprétation des résultats (Pelletier, É. et al., 2004). Les biomarqueurs 
indiquent que l’individu est soumis à un stress mais celui-ci est souvent moins 
facilement extrapolable à l’ensemble des individus d’une communauté.  
 
Quant aux biotraceurs et aux biosenseurs, ils ne sont pas utilisés pour traduire 
rapidement les effets néfastes liés à un déversement. Ils sont davantage mis à profit 
lors d’une évaluation des impacts à plus long terme. C’est pourquoi ils ne seront pas 
traités dans cet essai.  
 
Chaque bioindicateur peut révéler un dommage ou une exposition. Les bioindicateurs 
de dommages sont des ressources touchées par les contaminants de manière 
évidente, à savoir des espèces visiblement mortes, souillées ou des espèces 
fauniques présentant un comportement anormal tel qu’un animal confus, qui éprouve 
des difficultés à respirer ou qui paraît agressif. Les bioindicateurs de dommages 
peuvent aussi être des organismes montrant des anomalies externes apparentes telles 
que des lésions ou de la décoloration foliaire (Pretty, V., 2007, p.39). Ils sont 
essentiellement des écoindicateurs.  
 
Les bioindicateurs d’exposition sont divers types d’espèces, tant animales que 
végétales, ou divers stades de développement d’espèces (œufs, larves, juvéniles, 
adultes, etc.) qui peuvent fournir des indications sur les concentrations de 
contaminants qu’elles ont ingérées ou assimilées à la suite d’un déversement (Pretty, 
V., 2007, p.39; MPO, 2003, p.11). Les bioindicateurs d’exposition peuvent aussi bien 
être des écoindicateurs que des biomarqueurs. 
 
Dans le cas de l’évaluation des impacts à la suite d’une urgence, il est évident que les 
écoindicateurs de dommages seront prélevés en tout premier lieu (exemple : mortalité 
d’oiseaux ou de poissons utilisée dans plusieurs cas de déversements pétroliers). 
Toutefois, il ne faut pas oublier que d’autres ressources peuvent être plus subtilement 




5 SURVOL DE CAS HISTORIQUES  
 
Après certains concepts théoriques clarifiés dans la section précédente, cette section 
servira principalement à montrer, à travers quelques études de cas, deux 
phénomènes : l’importance de faire la distinction entre les différents usages possibles 
d’un organisme vivant en tant qu’indicateur d’un impact causé à l’environnement lors 
d’un déversement de produits pétroliers, puis l’importance d’utiliser une approche 
méthodique dans la sélection des bioindicateurs et de leur échantillonnage en vue de 
l’analyse anticipée. Ce sont donc trois cas canadiens ainsi qu’un cas international, où 
une ÉPDE et/ou une ÉDE a été menée, qui seront présentés. Tous sont des cas où 
l’utilisation de bioindicateurs s’est faite à la suite d’un déversement d’hydrocarbures 
pétroliers en milieux marins côtiers. 
 
Les principaux événements ainsi que les étapes clés de l’identification des espèces 
d’intérêt seront exposés. Chaque événement fera également l’objet d’un bref examen 
critique concernant l’efficacité de la méthode d’évaluation utilisée en regard des 
bioindicateurs. Les principales leçons seront tirées à la toute fin de la section alors que 
les recommandations issues de ces leçons seront, quant à elles, explicitées à travers 
les sous-sections suivantes du présent essai.  
 
5.1 Déversement à Havre St-Pierre, Québec, Canada 
 
Le 22 mars 1999, le minéralier Gordon C. Leetch a accidentellement heurté le quai 
d’une compagnie minière situé à Havre-Saint-Pierre. Il y a eu un déversement de 49 
tonnes (t) de bunker C (ou mazout lourd) près des côtes du golfe Saint-Laurent, à 
proximité de la Réserve de parc national du Canada de l’Archipel-de-Mingan (Milot, P., 
1999).  
 
5.1.1 Résumé de la gestion de l’incident  
 
Les intervenants d’urgences, les autorités gouvernementales concernées ainsi que des 
membres de la population ont pris part à l’intervention. L’objectif était de protéger 
l’environnement sous tous ses angles. Trois semaines après l’incident, plus de 43 t de 
bunker avaient été récupérées par les équipes de nettoyage. Toutefois, les côtes 
étaient contaminées dans un rayon de dix kilomètres (km) entourant la Ville de Havre 
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St-Pierre. De plus, une quinzaine d’îles avaient été touchées par le polluant déversé 
(Milot, P., 1999).  
 
En outre, plus de 1000 oiseaux marins ont été retrouvés morts dans les jours qui ont 
suivi l’incident. Le Gordon C. Leetch est donc l’un des cas canadiens les plus 
importants de mortalité d’oiseaux causée par les hydrocarbures pétroliers (Roberge, B. 
et Chapdelaine, G., 2000). En outre, la cueillette de mollusques a été interdite à 
l’intérieur d’une zone déterminée en vue de protéger la santé des pêcheurs et des 
consommateurs (Milot, P., 1999). L’évaluation des dommages environnementaux s’est 
donc imposée. 
 
5.1.2 Étapes pour l’identification des espèces d’intérêt  
 
Afin de cibler les espèces qui doivent faire l’objet d’un suivi, les divers intervenants 
concernés se sont réunis autour de la table d’expertise et ils ont choisi certaines 
espèces apparaissant comme clés puis ont participé à l’ébauche de protocoles 
d’échantillonnages (Grenon, S., 2008).  
 
D’abord, il a été déterminé qu’une analyse des produits de la pêche (buccins et 
oursins) devait être faite dans le but de statuer sur l’ouverture ou la fermeture des sites 
réservés à la pêche. Les résultats d'analyses indiquaient une contamination minimale 
des oursins alors que les autres organismes n’avaient pas été contaminés par des 
composés aromatiques. À propos de ces analyses, il a été difficile « d'établir un lien 
entre les concentrations trouvées dans les organismes analysés et le pétrole du 
Gordon C. Leitch » (Lemire, M., 1999). Parallèlement, des échantillons de tissus 
appartenant à cinq oiseaux euthanasiés et deux oiseaux chassés au hasard ont été 
prélevés pour comparer les concentrations en carbone total. Des prises de sang ont 
également été faites sur des oiseaux souillés dans le but d’analyser les hormones 
thyroïdiennes et la corticostérone (Champoux, L., 1999). Les résultats de ces analyses 
n’ont pas mené au constat d’un dommage compte tenu qu’elles ne sont pas 
mentionnées dans les différents rapports synthèses.  
 
Finalement, trois espèces d’oiseaux nicheurs de la réserve du parc national de l’Archipel-
de-Mingan ont fait l’objet d’un suivi, à savoir l’eider à duvet (Somateria mollissima), le 
guillemot à miroir (Cepphus grylle) ainsi que le pygargue à tête blanche (Haliaeetus 
leucocephalus) (Roberge, B. et Chapdelaine, G., 2000). Le but de ces inventaires était 
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de comparer les populations d’oiseaux à l’intérieur et à l’extérieur de la zone de 
contamination avant et après le déversement, soit entre 1998 et 1999. Les résultats 
obtenus ont montré que le déversement de pétrole ne semblait pas « avoir entraîné 
d’impacts observables au niveau de la reproduction de ces populations d’oiseaux 
nicheurs dans l’archipel de Mingan » (Roberge, B. et Chapdelaine, G., 2000).  
 
5.1.3 Efficacité de la méthode  
 
Plusieurs bioindicateurs ont été utilisés à différents niveaux (figure 5.1) à la suite de cet 
incident. D’abord, les buccins et les oursins analysés ainsi que les échantillons de 
tissus d’oiseaux morts ont, ni plus ni moins, servi de sujets d’analyses physico-
chimiques pour déterminer la biodisponibilité des contaminants. Les analyses 
concernant l’expression hormonale chez les oiseaux souillés étaient des analyses de 
biomarqueurs d’exposition. Quant aux espèces d’oiseaux qui ont été suivies pendant 
toute une année, ils étaient des écoindicateurs d’exposition.  
 
Il a semblé pertinent de prélever le plus d’échantillons possibles pour bâtir la preuve 
d’un dommage causé. Cependant, l’écoindicateur d’exposition choisi pour effectuer un 
suivi, soit le succès reproducteur de trois espèces d’oiseaux, n’était peut-être pas le 
plus simple et efficace. En effet, l’état des oiseaux était préoccupant pour les 
populations environnantes vivant de la chasse, pour les autorités fédérales qui 
appliquent la Loi de 1994 sur la convention concernant les oiseaux migrateurs (1994, 
ch.22) et à cause de l’emplacement, c’est-à-dire près de la Réserve de parc national 
du Canada de l’Archipel-de-Mingan. Mais, il demeure que les populations d’oiseaux 
sont très mobiles, que les impacts sublétaux sont très difficilement observables et qu’il 
est très coûteux d’effectuer des suivis sur une échelle spatiale si importante.  
 
   
Figure 5.1 Exemples d’organismes ayant servi d’indicateurs lors du cas du Gordan C. Leetch. 
De gauche à droite : une moule souillée; un eider à duvet mort; un nid sur la berge. Tiré d’EC 
(s.d.). 
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5.2 Déversement à Melville Cove, Nouvelle-Écosse, Canada 
 
Le 12 octobre 1998, un camion transportant 35 000 litres (L) d’essence, s’est renversé 
sur la route « Herring Cove » à Halifax, en Nouvelle-Écosse. Au total, 22 500 L ont été 
déversés dans l’égout pluvial qui mène directement dans l’anse portant le nom de 
« Melville Cove » faisant partie de la baie « Northeast Arm » (EC, 1998).   
 
5.2.1 Résumé de la gestion de l’incident 
 
Très rapidement, une table d’expertise a été formée dans le but de limiter la dispersion 
de l’essence dans l’environnement et de constater les dommages causés. Dès les 
premières heures, une bonne partie des fractions légères contenues dans l’essence 
avait été évaporée et 2000 L avaient été récupérés. Toutefois, entre 150 et 200 mètres 
(m) de rivage ont été souillés. Un volume important d’essence resté trappé dans les 
milieux calmes et isolés percolait dans les sédiments intertidaux ou était absorbé par 
les plantes aquatiques (Id., 1998).  
 
5.2.2 Étapes pour l’identification des espèces d’intérêt  
 
Des observations qui ont été faites pendant l’application de la technique d’évaluation et 
de restauration des rives (TÉRR) ont mené à l’identification des espèces aquatiques 
marines affectées par le déversement. Par la suite, les membres de la table d’expertise 
ont identifié les enjeux environnementaux préoccupants : la migration de l’essence 
dans les sédiments pouvant affecter la faune et la flore résidentes ainsi que les 
oiseaux pouvant entrer en contact avec la nappe d’essence ou encore se nourrir de la 
faune ou la flore contaminée (Id., 1998). Des échantillons ont donc été pris pour 
effectuer un suivi des organismes d’intérêts.  
 
D’abord, l’essence a été échantillonnée à partir de l’eau pour obtenir la signature du 
produit. Ensuite, pendant le TÉRR, des échantillons de sédiments ont été amassés 
pour analyser les BTEX, les hydrocarbures pétroliers totaux et également les HAP. 
Deux mois plus tard, l’expérience a été répétée. Des échantillons de mollusques ont 
été également prélevés pour des analyses physico-chimiques. Tous les échantillons 
prélevés étaient comparés à des sites témoins (Id., 1998).  
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Plusieurs individus de polychètes, d’épinoches, de littorines, de crabes de roche et de 
fucus ont été retrouvés morts à la suite du déversement. De plus, des impacts négatifs 
ont été remarqués sur les invertébrés marins ainsi que sur les poissons. Finalement, 
les concentrations obtenues en HAP ont été comparées avec les critères de protection 
de la vie aquatique du Conseil canadien des ministres de l’environnement (CCME). 
Elles étaient proches des critères ou les dépassaient; à certains endroits, elles les 
excédaient de plusieurs échelles de magnitude (Id., 1998).  
 
5.2.3 Efficacité de la méthode  
 
Pour une ÉPDE, plusieurs types d’analyses du milieu récepteur ont été effectués à la 
suite de ce déversement. Des analyses physico-chimiques ont été menées pour 
mesurer les concentrations dans les sédiments et dans la chair des mollusques et une 
analyse qualitative a été faite quant au relevé des organismes affectés. Toutefois, 
aucun bioindicateur d’exposition n’a été étudié, ce qui aurait permis de relier les 
dommages observés à une exposition des organismes aux concentrations élevées des 
contaminants mesurés.  
 
La comparaison des données provenant des sites affectés avec celles provenant de 
sites témoins, c’est-à-dire les mêmes sites mais avant que le déversement n’atteigne 
les côtes, a certainement été un atout dans cette ÉPDE. Seule la différence entre les 
concentrations de contaminants retrouvées dans les sédiments et la chair des 
mollusques ainsi que l’observation des bioindicateurs de dommages ont été jugées 
suffisantes pour présumer un dommage causé à l’environnement de l’anse de Melville 
Cove. La Couronne et la partie responsable auraient négocié et 15 000 $ auraient été 





5.3 Déversement à Vancouver, Colombie-Britannique, Canada 
 
Le 23 décembre 1988, la barge Nestucca est entrée en collision avec son ravitailleur 
l’Ocean Service, à environ 3 km des côtes de l’État de Washington aux États-Unis. Le 
volume de bunker C déversé a été estimé à environ 875 000 L mais la proportion de ce 
volume ayant migré jusqu’à la côte Ouest de l’Île de Vancouver était inconnue. Environ 
150 km de plages et de zones intertidales ont été souillées (Duval, W. et al., 1989, p. 
vi).   
 
5.3.1 Résumé de la gestion de l’incident  
 
Selon les prévisions, les côtes canadiennes ne devaient pas être touchées. Toutefois, 
tous les intervenants ont été surpris de constater l’arrivée des nappes de pétrole les 3 
et 4 janvier 1999. Une table d’expertise a été mise en place. D’abord, l’huile issue du 
Nestucca a été échantillonnée aux États-Unis puis à Vancouver pour s’assurer que la 
signature du déversement était la même (CCGWR, 1989). Le 5 janvier suivant, une 
équipe de travail conjointe entre le provincial et le fédéral a été formée pour évaluer les 
impacts environnementaux à court, moyen et long termes de ce déversement (Duval, 
W. et al., 1989, p. vi).  
 
5.3.2 Étapes pour l’identification des espèces d’intérêt  
 
La table d’expertise a établi une liste des activités et des études à faire pour 
l’évaluation des impacts environnementaux à court terme. Le même exercice a été fait 
pour l’évaluation des impacts environnementaux à long terme. Chaque activité ou 
étude était associée à une ou deux agences gouvernementales responsables (annexe 
2). L’évaluation des impacts à court terme, soit l’évaluation préliminaire des 
dommages, a été orientée à l’aide de la littérature reliée aux déversements antérieurs. 
Les ressources biologiques ayant fait l’objet d’une telle évaluation sont les suivantes :  
 
 les communautés de plantes marines et terrestres (exemples : zostère marine 
et Fucus sp.); 
 la végétation des marais salants; 
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 les invertébrés benthiques (exemples : polychètes, mollusques, crabes, 
oursins, etc.); 
 les invertébrés intertidaux;  
 les poissons;  
 les oiseaux et 
 les mammifères marins (Duval, W. et al., 1989, p. 38-56).    
 
Approximativement 12 500 oiseaux marins ont été retrouvés morts, dont 3 568 sur la 
côte ouest de l’Île de Vancouver (Duval, W. et al., 1989, p. viii). Parmi tous les 
organismes ci-haut mentionnés, seuls quelques invertébrés benthiques n’avaient pas 
subi de dommages apparents (Duval, W. et al., 1989).  
 
5.3.3 Efficacité de la méthode  
 
Une équipe de terrain a été rapidement formée pour évaluer les dommages. Les 
tâches ont été efficacement distribuées en fonction des compétences de chacun. Une 
distinction a été faite entre les impacts à court terme et à long terme, ce qui allait 
ensuite permettre de connaître davantage l’ampleur des dégâts et ainsi mieux cibler 
les organismes à inventorier.  
 
Néanmoins, les relevés concernant les invertébrés benthiques ne présentaient 
pratiquement aucun dommage; cependant, ils sont discutables dans la mesure où ils 
ont été faits par des plongeurs. L’évaluation préliminaire doit permettre l’obtention de 
réponses relativement rapides tout en étant réalisée dans un cadre scientifique 
écologiquement justifiable. En effet, il est très difficile de relever de la mortalité chez les 
invertébrés en tant que plongeurs et il s’avère laborieux d’observer des dommages 
chroniques. De plus, aucune donnée comparative (site de référence et/ou site témoin), 
quant aux invertébrés benthiques, n’a été utilisée; ce qui rend l’interprétation des 
résultats un peu aléatoire.   
 
De plus, il est à noter qu’un nombre important d’organismes a été utilisé pour effectuer 
une évaluation dite « rapide » des dommages. Il est très probable, qu’à cette époque, 
peu d’études portaient encore sur l’efficacité de certains bioindicateurs d’exposition 
versus d’autres qui sont moins pertinents pour indiquer une réponse négative à un 
déversement de produits pétroliers en milieu marin côtier.  
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Finalement, il importe de souligner que les bioindicateurs d’exposition pour effectuer 
une ÉPDE ainsi qu’un suivi lors d’une ÉDE, ont été choisis simultanément alors que la 
sélection des organismes qui allaient faire l’objet des études pour une ÉDE aurait pu 
se faire en fonction des résultats de la ÉPDE. Ainsi, la répartition des efforts 
d’échantillonnages et d’analyses aurait peut-être pu être davantage efficace. 
 
5.4 Déversement aux Îles Galápagos, Équateur 
 
Le 16 janvier 2001, le pétrolier Jessica s’est échoué à l’entrée de « Wreck Bay » situé 
sur l’Île San Cristóbal faisant partie de l’Archipel Galápagos. Trois jours plus tard, 
environ 700 t de diesel et de bunker se sont tranquillement déversées dans l’Océan 
Pacifique (Gelin, A. et al., 2003).  
 
5.4.1 Résumé de la gestion de l’incident 
 
Une bonne partie des huiles ont été récupérées par la Garde côtière américaine, la 
« Gulf Strike Team », la Marine équatorienne ainsi que des pêcheurs locaux 
(Lougheed, L.W. et al., 2002). Les vents et le courant ont dispersé le reste des huiles 
en direction des îles sous forme de films minces ou encore de nappes plus épaisses 
(Gelin, A. et al., 2003). La réponse à l’incident a principalement consisté en la 
modélisation, l’établissement de stations pour le traitement de la faune souillée, le 
nettoyage ainsi que le suivi des espèces sensibles et vulnérables aux déversements 
pétroliers (Lougheed, L.W. et al., 2002).    
 
5.4.2 Étapes pour l’identification des espèces d’intérêt  
 
Dès l’échouement, des experts se sont réunis pour soulever les enjeux reliés à la 
possibilité d’un déversement. Sachant que l’archipel est habité par une biodiversité 
exceptionnelle, des équipes se sont déplacées sur les côtes afin de récolter le plus 
d’informations de base (sites témoins) sur les sites qui risquaient d’être mazoutés. Une 
équipe de biologistes a fait l’inventaire de la zone intertidale et deux équipes ont 
marché le long des côtes pour faire un recensement de la faune marine présente afin 
de recueillir des données reflétant les conditions qui prévalaient avant le déversement 
puis de les comparer aux données obtenues si le déversement se produisait. Une 
équipe a également identifié un site qui servirait à titre de référence puisque, selon les 
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modélisations, ce dernier serait épargné par les hydrocarbures pétroliers (Lougheed, 
L.W. et al., 2002).  
 
Le déversement s’est finalement produit le 19 janvier 2001. Dès que les hydrocarbures 
ont touché les côtes, les spécialistes en biologie marine ont de nouveau récolté des 
échantillons dans la zone intertidale afin de déterminer l’impact du déversement sur les 
organismes occupant cette niche écologique. La même étape a été répétée cinq jours 
plus tard. De plus, beaucoup d’efforts ont été mis sur l’observation et le traitement de la 
faune mazoutée (oiseaux, otaries, iguanes, etc.).       
 
Lorsque la réponse à l’incident s’est estompée, il a été décidé que les semaines 
suivantes seraient consacrées aux suivis environnementaux des sites affectés. La 
contamination ainsi que le niveau de sensibilité des milieux seraient les principaux 
éléments pris en compte et certains sites feraient l’objet de suivis à long terme afin 
d’observer les changements possibles des habitudes alimentaires et reproductives de 
la faune de l’archipel (Lougheed, L.W. et al., 2002).  
 
Selon l’évaluation des dommages environnementaux qui a été effectuée à la suite de 
l’incident du pétrolier Jessica, les vertébrés marins, les poissons, les invertébrés ainsi 
que les plantes aquatiques n’auraient pas subi de dommages apparents. Seuls des 
récifs coralliens près du site d’échouement montraient des dommages importants.  
 
5.4.3 Efficacité de la méthode  
 
D’une part, les circonstances du déversement ont permis, dans la plupart des cas, 
d’identifier des sites témoins ainsi que des sites de référence à titre de comparaison 
avec les sites affectés par la suite, ce qui a augmenté la précision ou la validité des 
résultats obtenus. D’autre part, ce sont des spécialistes en biologie marine qui ont 
échantillonné les organismes à l’étude, ce qui diminue les sources d’erreurs reliées à 
l’inexpérience.  
 
En contre partie, il n’y a pas eu d’évaluation préliminaire des dommages. Si une telle 
démarche avait été effectuée à l’aide d’un ou deux bioindicateurs d’exposition 
reconnus comme étant efficaces, moins d’effort et donc moins de ressources auraient 
été investis dans toutes ces études qui finalement ont montré que très peu de 
dommages ont été causés à l’écosystème marin côtier.  
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5.5 Rétrospective des études de cas 
 
Cette revue de cas historiques permet d’expliciter les constats suivants.  
 
 Dans tous les cas, des bioindicateurs ont été utilisés mais les techniques 
employées dans le but de déterminer la présence ou l’absence de dommages 
environnementaux après un déversement d’hydrocarbures pétroliers diffèrent 
beaucoup autant entre les provinces canadiennes qu’entre les pays. En effet, 
dans certains cas, des sites témoins ou des sites références ont été utilisés 
alors que ces éléments de comparaison n’ont pas servi dans d’autres. C’est 
aussi le cas pour la distinction et l’utilisation des espèces qui font l’objet 
d’études préliminaires avant de déployer la totalité des ressources pour 
effectuer des études à long terme sans réellement percevoir si le déversement 
a été dommageable ou non.  
 
 Certains cas illustrent les bienfaits d’établir un plan d’échantillonnage qui 
augmenterait les chances d’obtenir des résultats positifs ou négatifs mais 
surtout statistiquement et biologiquement significatifs. Le cas du déversement 
Nestucca est un bon exemple à ce sujet puisque cela aurait peut-être permis de 
constater que les invertébrés benthiques ont été exposés aux hydrocarbures 
déversés et étaient donc potentiellement affectés par l’incident.  
 
 Dans certains cas, des indicateurs ont été utilisés pour vérifier la biodisponibilité 
des polluants dans l’environnement et non l’exposition des organismes aux 
polluants. Toutefois, il importe de bien connaître les objectifs d’utilisation des 
organismes dès le départ, c’est-à-dire définir des critères de sélection des 
bioindicateurs et être à l’affût des avantages et des désavantages de chacun 
(bioindicateurs de dommages, d’exposition, indicateur de biodisponibilité, etc.) 
pour que les études soient efficaces et rentables.  
 
Quoique l’utilisation des organismes vivants, dans les quatre cas présentés ci-haut, en 
vue d’évaluer les dommages environnementaux ait semblé plus ou moins fructueuse, il 
demeure que, lorsque bien appliquée, l’utilisation des bioindicateurs d’exposition est 
une méthode simple et efficace qui permet d’avoir, à des coûts raisonnables, une 





En situation d’urgence, il est possible de réaliser une ÉPDE sans utiliser de 
bioindicateur. Dans ce cas, l’évaluation des dommages demeure qualitative et les 
critères de restauration ne correspondent pas nécessairement à la totalité des 
dommages engendrés. En contre partie, il est possible d’utiliser des bioindicateurs et 
de constater aucun dommage. Cela peut être dû à des erreurs d’échantillonnage ou au 
mauvais choix du bioindicateur mesuré en fonction de l’échelle spatiale et temporelle 
recherchée; il est également possible que le déversement n’ait pas causé de 
dommage.  
 
Afin d’augmenter les chances de bien répondre aux objectifs de départ et de maximiser 
l’utilisation des bioindicateurs, des concepts importants reliés aux méthodes 
d’échantillonnage et aux méthodes d’analyses seront présentés.  
 
6.1 Méthodes d’échantillonnage reconnues 
 
Tel que souligné précédemment, l’utilisation de bioindicateurs est une démarche très 
sensible. Il est difficile de prouver, hors de tout doute raisonnable, qu’un dommage a 
été causé étant donné la variabilité entre les organismes et entre les milieux. De plus, 
dans le cas où un changement est observé, il est également difficile de prouver que 
celui-ci est bel et bien causé par le déversement, tel qu’il l’avait été souligné dans le 
cas du Gordan C. Leetch à Havre Saint-Pierre.  
 
En effet, il faut toujours prévoir que les bioindicateurs prélevés dans un site affecté 
devront être comparés avec les mêmes bioindicateurs mais provenant d’un milieu sain. 
Il existe deux façons d’y parvenir :  
 
 comparer les bioindicateurs après un déversement avec celles d’un site témoin 
avant le déversement;  
 comparer les bioindicateurs d’un site affecté avec ceux d’un site voisin servant 
de référence. 
 
Ainsi, il est possible de décrire un certain niveau de changement qui montre que les 
organismes présents au lieu du déversement sont affectés. Chacune de ces 
possibilités offrent des avantages et des inconvénients mais l’option la plus fiable serait 
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d’utiliser une combinaison des deux (Moore, J., 2005, p.17). Néanmoins, l’une ou 
l’autre de ces méthodes doit prendre en considération les facteurs confondants qui 
induisent la variabilité des milieux entre eux (Van Coillie, R., 2008a).  
 
Finalement, il est possible d’appliquer l’approche du « poids des évidences » à l’aide 
de la méthode de la triade, souvent utilisée pour l’évaluation des risques 
écotoxicologiques de la présence des contaminants dans un écosystème donné 
(Morales-Caselles, C. et al., 2008; Van Coillie, R., 2008a; Morales-Caselles, C. et al., 
2006; Burton, Jr. et al., 2002).   
 
6.1.1 Sites témoins  
 
Le site témoin est le même site que celui affecté mais avant que les produits pétroliers 
ne l’atteigne. Les individus prélevés ont évolué dans les mêmes conditions 
environnementales. Les changements observés sont donc susceptibles d’être 
expliqués par la présence des hydrocarbures (Moore, J., 2005, p.18).  
 
L’utilisation de sites témoins est nettement la meilleure méthode à utiliser. La façon la 
plus efficace de procéder est d’anticiper le déplacement de la nappe de pétrole à l’aide 
de modélisations dans les premiers instants de l’incident (Pretty, V., 2007). Il s’agit 
ensuite de prélever des échantillons avant que le déversement n’affecte la côte, 
comme cela a été fait dans le cas du pétrolier Jessica (Lougheed, L.W. et al., 2002). 
Cette option représente cependant un défi de taille en situation d’urgence car il est rare 
d’y avoir accès (Moore, J., 2005, p.17). L’autre possibilité est d’utiliser des sites où des 
données ont déjà été prises dans le cadre d’études antérieures. Encore une fois, dans 
un contexte d’urgence, cela n’est pas toujours évident. En effet, il se peut que le milieu 
récepteur du déversement n’ait jamais été étudié auparavant. Même si ce dernier a 
déjà été étudié, le degré d’incertitude peut être élevé dans le cas où les données 
existantes : 
 
 ne sont pas récentes;  
 ne proviennent pas exactement d’un site grandement affecté par le 
déversement;  
 n’ont pas été prises à la même période de l’année; 
 n’incluent pas certains paramètres importants;  
 proviennent d’un site difficilement repérable. 
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Dans l’éventualité où le degré d’incertitude est important, il est préférable de compléter 
l’échantillonnage avec d’autres méthodes (Id., 2005, p.18). De plus, il est fortement 
suggéré d’avoir un minimum de trois sites témoins pour que les résultats soient 
scientifiquement plus probants (Archambault, P., 2008).  
 
6.1.2 Sites de référence 
 
L’utilisation de sites de référence est l’approche la plus commune en situation 
d’urgence pour des raisons pratiques. D’abord, comme mentionné ci-haut, les sites 
témoins sont rarement accessibles. De plus, des sites d’intérêt peuvent être choisis en 
fonction de leur degré de mazoutage et des paramètres peuvent être davantage 
appropriés à la problématique du déversement.  
 
Toutefois, il demeure impossible de choisir des sites de référence qui ont exactement 
les mêmes conditions environnementales que celles que les sites affectés avaient 
avant le déversement (Moore, J., 2005, p.18). L’établissement de la preuve « cause à 
effets » est donc souvent difficile. En vue de favoriser cette preuve, il faut choisir les 
sites de référence en tenant compte des facteurs confondants (Van Coillie, R., 2008a).  
 
« Finalement, il est recommandé de comparer au moins dix sites affectés 
avec, au minimum, cinq sites de références. Même dans ces conditions, il 
se peut que l’échantillon soit peu représentatif d’un milieu affecté de façon 
très éparse. Toutefois, un tel effort d’échantillonnage semble être un 
compromis acceptable prenant en compte le temps d’exécution, les coûts 
d’opération et la rigueur statistique » (Moore, J., 2005, p.18). 
 
6.1.2.1 Facteurs confondants 
 
Une fois les organismes indicateurs choisis, les sites d’échantillonnages doivent être 
sélectionnés. Les données peuvent être comparées selon une échelle spatiale (site de 
référence) ou selon une échelle temporelle (site témoin). Quoiqu’il en soit, il est 
primordial de connaître et noter les facteurs confondants, c’est-à-dire les facteurs 
abiotiques qui influencent la biodiversité de chaque site.  
 
Les principaux facteurs confondants qui différencient les sites affectés des sites de 
référence peuvent être la profondeur, la pente de la côte, l’influence des vagues et de 
la marée, la salinité de l’eau, le type et l’hétérogénéité du substrat, la présence ou 
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l’absence de macrophytes (Piché, I., 1998, p.4.5). Lorsque des sites témoins sont 
échantillonnés, le principal facteur confondant à considérer est la variabilité saisonnière 
(Moore, J., 2005, p.18).  
 
Tous ces facteurs confondants doivent donc être analysés et pris en compte dès le 
début et tout au long de l’étude des bioindicateurs sélectionnés.  
 
6.2 Méthode d’analyse préconisée : méthode de la triade 
 
La méthode de la triade sert à établir le poids des évidences lors de l’évaluation des 
dommages environnementaux. Elle consiste en trois différentes analyses pour un 
même site d’échantillonnage.  
 
1. Une analyse physico-chimique de l’eau et/ou de sédiments doit être effectuée. 
Celle-ci doit détecter la présence de HAP, de métaux traces et de carbone 
organique total (COT) et déterminer la granulométrie du substrat.  
 
2. Une analyse de toxicité de l’eau et/ou de sédiments doit être réalisée par le biais 
de bioessais en laboratoire. Ces analyses de toxicité doivent être réalisées sur des 
organismes sensibles aux hydrocarbures pétroliers. Morales-Caselles et al. (2008) 
et Moore (2008) suggèrent d’utiliser le test de mortalité des amphipodes.  
 
Environnement Canada a publié, en 1992, une méthode permettant de mesurer la 
toxicité pour une espèce d’amphipode estuarien ou marin choisie parmi les 
suivantes : 
 
a. Amphiporeia virginiana 
b. Corophium volutator 
c. Eohaustorius estuarius 
d. Eohaustorius washingtonianu 
e. Foxiphalus xiximeus 
f. Leptocheirus pinguis ou 
g. Rhepoxynius abronius 
 
Le test consiste à exposer une ou l’autre de ces espèces aux échantillons d’eau et 
de sédiments potentiellement contaminés et provenant des sites témoins et/ou de 
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référence, pendant une période de dix jours. On détermine ensuite le pourcentage 
de mortalité le dixième jour (EC, 2004). 
 
Environnement Canada (2004) propose une alternative à cette méthode qui peut 
être réalisée plus rapidement. En effet, il est possible de mesurer les effets des 
hydrocarbures pétroliers contenus dans les sédiments et/ou dans l’eau via « le 
succès de fécondation à l’aide d’ovules et de sperme de l’oursin A. punctulata ou 
du clypéastre D. excentricus ». Ces effets peuvent être mesurés entre 15 et 40 
minutes (EC, 2004).  
 
3. Finalement, les altérations au niveau écologique doivent être analysées. À cette fin, 
des bioindicateurs d’exposition peuvent être choisis pour mesurer les niveaux de 
changements engendrés par l’eau ou les sédiments in situ (Morales-Caselles, C. et 
al. 2008 et Van Coillie, R., 2008a). La sélection de ces bioindicateurs sera 
davantage explicitée ci-dessous. 
 
Au Québec, la méthode triade a été employée avec succès dans le cadre de 
l’évaluation des risques environnementaux reliés aux sédiments contaminés 
(majoritairement par des hydrocarbures pétroliers) au quai 103 du Port de Montréal 
(Van Coillie, R., 2008a). C’est également la méthode préconisée pour évaluer la qualité 
des sédiments en vue de l’obtention d’un permis menant à l’immersion en mer en plus 
d’être celle recommandée dans le Cadre décisionnel pour Canada-Ontario concernant 
l’évaluation des sédiments contaminés des Grands Lacs (Marchand, F., 2008; EC et 
MEO, 2007). Finalement, c’est une approche de poids des évidences qui a été utilisée 
par Morales-Caselles et al. (2006 et 2008) pour évaluer les dommages à la suite du 
déversement de pétrole du Prestige en 2002.  
 
Cette méthode se prête bien au contexte des urgences puisqu’il est généralement 
difficile de prouver un impact en se basant sur un seul paramètre (Moore, J., 2008). 
Par exemple, « les essais toxicologiques en laboratoire ne prédisent pas de manière 
fiable les effets sur les populations dans la nature » (EC et MEO, 2007) alors que les 
bioindicateurs représentent un élément supplémentaire explicitant des impacts 
biologiques ou non. Elle apporterait davantage de certitude aux conclusions de la 




Toutefois, il faut bien choisir les bioindicateurs avant de les étudier car la variabilité 
parmi les organismes susceptibles d’être indicateurs d’une pollution engendre aussi 
une incertitude au niveau du constat des dommages environnementaux (Gelin, A. et 
al., 2003). Conséquemment, dès le départ, il faut établir des critères précis de sélection 
de bioindicateurs.  
 
6.2.1 Critères de sélection des bioindicateurs  
 
Les exigences standards pour la sélection d’espèces, de populations ou de 
communautés servant de bioindicateurs d’exposition sont généralement les suivantes :  
 
 sédentarité; 
 abondance d’individus; 
 taille manipulable; 
 biologie connue, et 
 réponse évidente à un stress (Van Coillie, R., 2008a).  
 
La sédentarité est un critère important, surtout lorsqu’il est question de déversement 
accidentel. La sédentarité augmente les chances que le bioindicateur ait été en contact 
avec la substance déversée. En effet, les organismes mobiles sont susceptibles de 
s’enfuir.  
 
L’abondance d’individus et la taille manipulable sont deux critères facilitant les étapes 
d’échantillonnage et d’analyse. Ils favorisent la possibilité d’obtenir des résultats 
concluants, ils augmentent la rapidité d’exécution et ils contribuent indirectement à la 
diminution des coûts d’opération.  
 
Évidemment, la biologie des individus, la dynamique des populations ou la dynamique 
des communautés doivent être bien documentées. Cela permet dans un premier temps 
de mesurer les effets escomptés des polluants sur les organismes étudiés. Ensuite, 
cela aide à justifier les résultats obtenus. Si ces derniers semblent illogiques, il s’avère 
essentiel de connaître les sources d’interférence possibles.  
 
Finalement, les organismes choisis doivent réagir au produit soupçonné de causer des 
dommages. Par exemple, dans le présent contexte, les bioindicateurs sélectionnés 
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devront répondre à un stress causé par les produits pétroliers ou, à la limite, à une 
pollution organique.  
 
En plus des exigences générales auxquelles les bioindicateurs répondent, d’autres 
critères de sélection liés spécifiquement au contexte d’opération lors d’une urgence 
environnementale doivent être pris en considération :  
 
 la disponibilité annuelle; 
 la présence dans une diversité de milieux;  
 le délai de réponse rapide; 
 la possibilité de les utiliser dans le cadre de la méthode de la triade; 
 les coûts d’exécution doivent être faibles (Grenon, S., 2008 et Van Coillie, R., 
2008a). 
 
Au Canada, plusieurs espèces fauniques et floristiques suivent des cycles saisonniers 
causés par la période hivernale. Dans la même optique, certains bioindicateurs font 
référence à certains stades de développement d’un individu (exemple : œufs, larves, 
adultes). Dans un contexte temporel imprévisible comme celui des urgences 
environnementales, il est préférable de choisir des espèces qui sont disponibles tout au 
long de l’année. Ceci s’applique aussi pour la diversité des milieux dans lesquels les 
espèces pourraient être présentes. Ainsi, les chances de retrouver les individus dans 
une zone d’impact sont augmentées.  
 
Quant à la rapidité de la réponse, dans le contexte des urgences, ce critère est 
primordial. Contrairement à un organisme soumis à une pollution chronique, le 
bioindicateur choisi doit non seulement réagir à un stress mais il doit, dans la mesure 
du possible, réagir à la substance déversée dans un délai de quelques semaines pour 
permettre une évaluation rapide des dommages.  
 
Tel que mentionné précédemment, la méthode de la triade est reconnue pour donner 
des résultats tangibles pour les dommages causés par un déversement de pétrole en 
mer. Il importe donc que les organismes choisis soient dans la colonne d’eau ou dans 
les sédiments échantillonnés. Sinon, les organismes sélectionnés doivent être 
fréquemment en contact avec ces derniers afin de s’assurer que les changements 
observés sont dus aux concentrations et/ou à la toxicité mesurée. 
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Le dernier critère est celui relié aux coûts d’application de la méthode. Les coûts sont 
engendrés d’abord à l’étape d’échantillonnage pour le matériel requis (filets, 
embarcations, agents de conservation, etc.), pour le personnel de terrain (spécialistes, 
techniciens, etc.) ainsi que pour le temps nécessaire à la réalisation de cette étape. 
Ensuite, des coûts s’ajoutent pour le transport des échantillons, les analyses en 
laboratoire et les spécialistes mobilisés à cet effet.    
 
En général, les espèces qui correspondent à tous ces critères en même temps sont 
rares (MPO, 2003, p. 24). Toutefois, certains critères s’avèrent essentiels pour évaluer 
un dommage écologique. En premier lieu, la démarche doit être scientifiquement 
valable et la biologie de l’indicateur doit être connue en vue  d’extrapoler les résultats à 
l’écosystème récepteur. En second lieu, les critères spécifiques au contexte des 
urgences doivent être atteints pour assurer une évaluation efficace.  
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7 BIOINDICATEURS D’EXPOSITION  
 
À la lumière d’une revue de littérature exhaustive, quatre types d’organismes ont été 
retenus car ils répondent à un nombre suffisant de critères pour agir à titre de 
bioindicateurs lors d’un déversement pétrolier en milieu marin côtier. D’abord, chez les 
poissons, il est possible d’analyser un biomarqueur d’exposition au stress par le biais 
de l’induction d’une enzyme. Deux moyens de procéder sont à la disposition des 
officiers pour mesurer un impact. Quant aux communautés benthiques, elles sont 
scientifiquement reconnues pour être des témoins efficients de la présence de toxiques 
aquatiques. Deux types d’écoindicateurs d’exposition relatifs aux invertébrés 
benthiques seront donc présentés. 
 
7.1 Activité enzymatique chez les poissons  
 
La position centrale qu’occupent les poissons au sein de la chaîne alimentaire de 
l’écosystème marin ainsi que leur importance commerciale justifient les nombreuses 
études qui ont été menées sur ces organismes en tant qu’indicateurs d’impacts 
environnementaux (Logan, D.T., 2007, p.310). Les œufs, les larves et les alevins sont 
les stades de développement les plus sensibles à la toxicité des hydrocarbures 
(Moore, J., 2005, p. 58). 
 
Le biomarqueur d’exposition reconnu pour indiquer un dommage sublétal causé par un 
déversement d’hydrocarbures pétroliers est l’enzyme oxydase à fonction mixte 
éthoxyrésorufine-O-dééthylase (ÉROD) (Couillard, C., 2008; Morales-Caselles, C. et 
al., 2006; EC, 1999; Kirby, M.F. et al., 1999). Cette enzyme est induite par le foie des 
poissons. C’est leur principal mode de détoxification lorsqu’ils sont en présence de 
polluants organiques, plus spécifiquement les HAP, les biphényles polychlorés (BPC) 
ou les produits pétroliers de manière générale (EC, 1999, p.161). L’induction d’ÉROD 
peut être mesurée chez les individus exposés à un déversement pétrolier même si des 
HAP ne sont pas détectés dans leur chair, ce qui constitue un avantage considérable 
(Morales-Caselles, C. et al. 2006, p. 652). Plus l’activité de l’enzyme mesurée est 
élevée, plus le processus de détoxification est enclenché; cela signifie que l’organisme 
étudié est, ou a été, en contact avec des polluants tels que des HAP ou des BPC. Il est 
toutefois évident que cette enzyme n’est pas spécifique à l’exposition des poissons aux 
hydrocarbures pétroliers. Elle réagit plutôt à une gamme de produits organiques 
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(Couillard, C., 2008; Kirby, M.F., 1999, p.2930). Pour remédier à cet inconvénient, il est 
également possible de prélever la bile des individus analysés, ce qui viendrait 
confirmer que l’induction d’ÉROD est directement influencée par la présence récente 
de HAP dans la colonne d’eau et/ou dans les sédiments (Couillard, C., 2008). 
 
7.1.1 Activité d’ÉROD chez les plies  
 
Les poissons les plus utilisés pour suivre l’évolution de l’activité d’ÉROD sont ceux qui 
vivent dans la zone intertidale, plus particulièrement les poissons benthiques qui se 
nourrissent près des fonds (Fournie, J.W. et al., 1996). Les espèces de poissons plats 
appartenant à la famille des plies, les pleuronectidés, sont des espèces qui font 
particulièrement l’objet de nombreuses études (Couillard, C., 2008; Van Coillie, R., 
2008b; Khan, R.A., 2003; Kirby, M.F. et al., 1999). La plie canadienne 
(Hippoglossoides platessoides) (figure 7.1), entre autres, est très répandue sur la côte 
Est du Canada (figure 7.2) et est beaucoup pêchée.  
 
 
Figure 7.1 Plie canadienne Hippoglossoides platessoides. Tiré de MPO (2006). 
 
Figure 7.2 Aire de répartition de la plie canadienne. Tiré de SLV 2000 (2008). 
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Étant peu mobiles, les plies sont en contact avec les polluants déversés si ces derniers 
ont migré vers les sédiments. En plus, leur diète est composée de crustacés et 
d'invertébrés benthiques. Cependant, il faut savoir qu’elles quittent souvent les fonds 
durant la nuit pour se nourrir de poissons tels que le caplan (MPO, 2006). 
 
Kirby et al. (1999) ont expérimenté l’utilisation de l’activité d’ÉROD dans le foie des 
plies (Pleuronectes platessa) comme biomarqueur d’exposition à la suite du 
déversement du Sea Empress de 1996 en Angleterre. Quoique certains effets aient pu 
être mesurés, les chercheurs concluent avec la mise en garde suivante :  
 
« afin de suivre les changements de l’activité d’ÉROD chez les poissons 
plats, les spécimens ne devraient pas être échantillonnés pendant leur 
phase sexuellement active » (Kirby et al., 1999).  
 
En effet,  
« l’intensité de l’induction d’[ÉROD] dépend de l’espèce, de la saison, du 
sexe, de l’âge, de la température, de l’alimentation et, plus particulièrement 
de l’état reproductif, parfois suffisamment pour masquer les effets de la 
pollution » (EC, 1999, p.161). 
 
Cela représente une limite considérable à son utilisation en situation d’urgence, le 
critère de la disponibilité annuelle n’étant pas respecté. Si ce biomarqueur d’exposition 
est choisi comme étant une option efficace en fonction de la situation, il serait 
préférable que les individus prélevés soient du même âge mais surtout du même sexe 
(Couillard, C., 2008). En contre partie, les délais d’exécution des analyses en 
laboratoires de l’induction d’ÉROD sur les plies sont très rapides. Les analyses 




7.1.2 Activité d’ÉROD chez les alevins 
 
Morales-Caselles et al. (2006) proposent une autre façon de procéder tout en 
mesurant l’activité d’ÉROD chez les poissons. En effet, ces derniers ont appliqué la 
méthode de la triade à la suite du déversement du Prestige en 2002. Les organismes 
utilisés pour le test de toxicité, soit des alevins de Sparus aurata (espèce de poissons 
très commune le long de la côte espagnole avec biologie connue et facilement 
adaptable à des conditions de laboratoire), ont aussi été utilisés pour l’analyse de 
l’activité d’ÉROD. Voici les grandes étapes qu’ils ont suivies pour y parvenir :  
 
1. ils ont obtenus des alevins provenant d’une aquaculture; 
2. ils ont acclimaté les alevins pendant un mois aux conditions de laboratoire, soit 
à de l’eau salée propre; 
3. quatre litres de sédiments provenant des sites de référence puis des sites 
affectés à la suite du déversement ont été versés dans les contenants d’eau 
salée;  
4. dix alevins au hasard ont été prélevés pour noter les données témoins et 
anesthésiés pour mesurer la réponse d’ÉROD au temps « zéro »; 
5. douze alevins étaient distribués dans chaque contenant et nourris deux à trois 
fois par jour pendant deux mois; 
6. à la suite de cette période d’exposition, les individus ont été prélevés et 
anesthésiés pour mesurer la réponse d’ÉROD deux mois plus tard. 
 
Cette expérience a mené à des résultats après 56 jours, délai d’exécution beaucoup 
plus long que l’analyse d’ÉROD sur les plies (figure 7.3). Toutefois, les résultats sont 
évidents. L’analyse d’ÉROD chez les alevins est donc considérée comme un outil 
puissant pour identifier les risques associés à l’enrichissement de HAP de sédiments 




Figure 7.3 Activité d’ÉROD mesurée après 56 jours dans le foie de S. aurata en fonction des 
différents échantillons de sédiments. (BC= Bay of Cadiz =témoin négatif), (Ga # = Galicia Coast 
= sédiments potentiellement contaminés), (TM = toxic mud = témoin positif). Tiré de Morales-
Caselles, C., et al. (2006). 
 
Il importe de souligner que le problème majeur avec l’analyse de l’activité d’ÉROD 
chez les plies ou les alevins d’espèces clés est que le constat de l’induction ne 
représente pas un argument de poids pour les gestionnaires ou les compagnies 
d’assurances puisqu’il est difficile d’interpréter ce résultat. En effet, il est possible 
d’affirmer que le poisson ait été en contact avec le produit mais l’impact de ce contact 
est difficilement descriptible. Conséquemment, ce biomarqueur doit seulement être 
utilisé pour une évaluation rapide afin de démontrer une exposition.  
 
7.2 Altération des communautés benthiques  
 
Les déversements d’hydrocarbures pétroliers sont susceptibles d’affecter non 
seulement les poissons mais aussi le benthos (Moore, J., 2005, p.49). Les produits 
déversés peuvent modifier les caractéristiques de leur habitat et engendrer une 
suffocation ou une intoxication de la flore et/ou de la faune benthique en plus d’éliminer 
des espèces clés, ce qui affecte indirectement d’autres composantes de la vie 
benthique (Kotta, J. et al., 2007, p.256).  
 
Ces organismes se retrouvent à la base de la chaîne alimentaire du milieu aquatique. 
Si leur dynamique est perturbée, il y a de bonnes chances, selon les circonstances et 
le moment de l’incident, que cette perturbation soit ressentie à travers les différents 
niveaux trophiques (Archambault, P., 2008). En fait, ces organismes sont les plus 
utilisés comme bioindicateurs de pollution spontanée et/ou chronique surtout à cause 
de leur sessilité (Archambault, P., 2008). En plus, il est facile de les utiliser en 
appliquant la méthode de la triade (Morales-Caselles, C. et al., 2008).  
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Certains invertébrés sont très sensibles aux hydrocarbures pétroliers. Les crustacés et 
plus spécifiquement les amphipodes sont les plus vulnérables (Moore, J., 2005, p.38; 
Gomez Gesteira, J.L. and Dauvin, J.-C., 2000, p.1017; Dauvin, J.-C., 1998). 
Subséquemment, la présence ou l’absence des amphipodes dans les sédiments est un 
écoindicateur d’exposition fortement recommandé par Gomez Gesteira and Dauvin 
(2000).  
 
Parallèlement à cela, certains chercheurs ont évalué la possibilité de diviser la 
communauté benthique en trois niches écologiques; les détritivores, les suspensivores 
ainsi que les herbivores (Kotta, J. et al., 2008, p.103; Kotta, J. et al., 2007, p.256; 
Dauvin, J.-C., 1998, p.670). Ils proposent de mesurer et comparer la proportion de ces 
trois groupes comme écoindicateurs d’exposition.  
 
7.2.1 Présence ou absence d’amphipodes 
 
Les amphipodes sont des microscrustacés benthiques vivant surtout dans un substrat 
meuble. Leur haut taux de mortalité à la suite d’un déversement de produits pétroliers 
a souvent été remarqué lors de quelques études (Gomez Gesteira, J.L. and Dauvin, J.-
C., 2000; Dauvin, J.-C., 1998). Celles-ci précisent que les amphipodes ampeliscides 
(Ampelisca) (figure 7.4) seraient d’excellents indicateurs d’exposition à une pollution 
par les hydrocarbures vu leur grande sensibilité aux composés aromatiques (Gomez 
Gesteira, J.L. and Dauvin, J.-C., 2000, p.1023). Toutefois, les ampeliscides ne sont 
pas toujours présents mais tous les amphipodes peuvent représenter un indice de 
pollution valable (Id., 2000, p.1024).  
 
 
Figure 7.4 Microcrustacé amphipode Ampelisca macrocephalia. Tiré de MPO (2004).  
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Le faible taux de recolonisation des amphipodes vers les sites contaminés est dû, 
entre autres, à leur faible dispersion et à leur faible taux de reproduction. À la suite du 
déversement de l’Amoco Cadiz, les populations du genre Ampelisca ont pris 12 ans à 
retrouver leur densité initiale (Gomez Gesteira, J.L. and Dauvin, J.-C., 2000; Dauvin, 
J.-C., 1998). « Ce déficit en production durant 11 cycles de vie annuels peut avoir 
affecté la biomasse de poissons se nourrissant de cette communauté » (Dauvin, J.-C., 
1998, p.676). La différence entre les sites affectés et les sites témoins ou les sites de 
référence est observable dès les deux premiers mois à la suite de l’incident (Gesteira, 
J.L. and Dauvin, J.-C., 2000, p.1020). De plus, les délais d’exécution en laboratoire 
sont relativement courts, soit de deux à quatre jours, selon le nombre d’échantillon 
(Archambault, P., 2008).   
 
Les amphipodes peuvent être utilisés non seulement lors des bioessais de toxicité des 
sédiments mais aussi comme des bioindicateurs d’exposition lorsque la méthode de la 
triade est appliquée. Cependant, l’importante limite provient du fait que ces organismes 
colonisent davantage les substrats meubles alors qu’ils sont très peu retrouvés sur les 
fonds rocheux (Id., 2000).   
 
7.2.2 Proportion des dépositivores / suspensivores / herbivores 
 
Cet écoindicateur d’exposition est basé sur la prémisse que les produits pétroliers 
peuvent avoir un double effet sur l’environnement marin côtier; d’une part, certains 
organismes peuvent être avantagés par l’apport supplémentaire en matière organique 
et, d’autre part, certains peuvent être importunés par la présence de composés 
dommageables (Kotta, J. et al., 2008, p.102). Il est possible de regrouper les 
invertébrés benthiques en trois niches écologiques en faisant référence à leur régime 
alimentaire et à leur variabilité de tolérance aux hydrocarbures pétroliers.  
 
D’abord, il y a les organismes herbivores, tels les amphipodes et les isopodes, qui se 
nourrissent de matière végétale. Ces derniers devraient être affectés (inhibés), c’est-à-
dire qu’ils devraient s’enfuir d’un site contaminé par les hydrocarbures pétroliers étant 
donné leur comportement d’évitement. Ensuite, il y a les organismes suspensivores qui 
vivent sur les fonds marins et se nourrissent des particules en suspension et de 
phytoplancton. La plupart sont des filtreurs comme des mollusques. Les suspensivores 
devraient être positivement affectés (stimulés) à cause d’une chaîne de phénomènes : 
à la suite d’un déversement de produits pétroliers, le phytoplancton subit une moins 
 41 
grande pression de prédation par les brouteurs pélagiques et devient donc davantage 
disponible pour les suspensivores qui, à leur tour, en tirent profit (Kotta, J. et al., 2008, 
p.264). Finalement, il y a les organismes dépositivores qui se nourrissent de la vase et 
donc des particules déposées; ils englobent de nombreux vers marins. Les 
dépositivores, eux aussi, sont susceptibles de tirer profit d’un déversement de produits 
pétroliers à cause de l’augmentation de la charge du milieu en matière organique (Id, 
2007, p.256). À titre d’information, les herbivores sont dominants jusqu’à quatre mètres 
de profondeur; ensuite, les suspensivores dominent entre six et dix mètres puis, les 
dépositivores s’imposent au-delà de dix mètres (Id., 2007, p.258).  
 
Les changements observés chez les différents groupes trophiques de la communauté 
benthiques sont généralement rapides. Le recouvrement, quant à lui, est relativement 
lent. Il se mesure au bout d’une période de quelques mois à quelques années (Kotta, 
J. et al., 2008, p.105; Kotta, J. et al., 2006, p.264). 
 
L’analyse de ces données peut être plus coûteuse que le simple dénombrement 
d’amphipodes étant donné le temps supplémentaire nécessaire en laboratoire pour 
effectuer le décompte et le classement des divers individus appartenant aux différents 
groupes (Van Coillie, R., 2008b). Toutefois, elle est une alternative lorsque le fond 
marin est rocheux.  
 
De plus, l’analyse des différents groupes alimentaires chez les invertébrés benthiques 
est simple à schématiser en fonction des changements observés (figure 7.5). Une 
carte de sensibilité de la zone côtière échantillonnée peut être émise et les impacts 
deviennent plus faciles à vulgariser.   
 
 
Figure 7.5 Carte de sensibilité de la côte en fonction des différents groupes alimentaires des 
organismes benthiques. Tirée de Kotta, J. et al. (2007, p.262). 
Groupes alimentaires non affectés 
Un groupe alimentaire affecté 
Deux groupes alimentaires affectés 
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Bien que cet écoindicateur d’exposition soit approuvé par la communauté scientifique, 
une étude menée en Australie à la suite d’un déversement d’hydrocarbures pétroliers 
est venue apporter un bémol à son utilisation. Il a été constaté que les oiseaux se 
rendaient moins aux endroits souillés, que les organismes herbivores étaient donc 
moins prédatés et que leur population était conséquemment en expansion 
(Archambault, P., 2008). Il est donc impératif que cette limite soit prise en 
considération lors de son utilisation. 
 
7.3 Comparaison entre les bioindicateurs proposés 
 
Afin de permettre aux autorités concernées de choisir le meilleur indicateur en fonction 
de la situation rencontrée, le tableau 7.1 présente une synthèse des avantages et 
inconvénients de l’utilisation de la ressource ichtyologique et benthique ainsi que leurs 
variantes respectives, comme indicateurs d’une exposition aux contaminants déversés, 
dans l’optique de l’application de la méthode de la triade. Ce tableau résume 
également les délais et affiche les coûts associés à chaque analyse.  
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Tableau 7.1 Avantages et inconvénients des différents bioindicateurs d’exposition. 
1











Les poissons ont une importance commerciale vue leur consommation 
par les humains. 
 
Les œufs, les larves et les alevins sont sensibles à la toxicité des 
hydrocarbures pétroliers. 
 
L’ÉROD est induite chez les individus exposés à des hydrocarbures 
tels que des HAP. 
 
L’induction d’ÉROD peut être mesurée chez les individus exposés à un 
déversement pétrolier même si des HAP ne sont pas détectés dans 
leur chair. 
L’enzyme est non spécifique à 
l’exposition des poissons aux 
hydrocarbures pétroliers. 
 
Les poissons sont mobiles. 
 
Cet indicateur montre que 
l’individu est soumis à un stress 
mais est moins facilement 
extrapolable à l’ensemble des 
individus d’une communauté. 
  
ÉROD plie 
Poissons benthiques peu mobiles, les plies sont en contact avec les 
polluants déversés si ces derniers ont migré vers les sédiments. 
 
La plie est un indicateur d’une pollution davantage répandue que lors 
de l’utilisation du benthos car elle est plus mobile. La pêche est 
relativement facile et les espèces sont facilement identifiables. Il est 
simple de remettre les espèces pêchées non désirées à l’eau. 
 
La biologie des plies est bien connue et utilisée dans plusieurs études. 
 
L’espèce est très répandue et pêchée. 
La plie n’est pas toujours en 
contact avec les sédiments et les 
contaminants; il est donc difficile 
de relier les résultats avec ceux 
de la triade. 
 
L’induction dépend de plusieurs 
facteurs et surtout de l’état 
reproductif; son utilisation 
dépend donc beaucoup de la 
saison. 
2 jours 





Les alevins sont très sensibles. 
 
Les organismes utilisés sont les mêmes que pour le test de toxicité. 
 
Leur choix évite l’utilisation de bateaux et de filets spécialisés pour la 
pêche (chalut à perche). 
 
Ils permettent de s’assurer que les individus proviennent de la même 
espèce et du même milieu et qu’ils sont au même stade reproductif. 
Les délais d’exécution sont plus 
longs. 
 
Aucune espèce clé semblable ne 
semble avoir été identifiée au 
Canada jusqu’à maintenant.   
2 mois et 
plus 
L’analyse est plus 
coûteuse que celle 
d’ÉROD chez les 
plies puisque 
nécessite davantage 















Il est facile de les utiliser avec la méthode de la triade. 
 
Ils s’avèrent très sensibles aux hydrocarbures pétroliers. 
 
Ils constituent des bons indicateurs des conditions locales car ils sont 
des organismes sessiles. 
 
Ils permettent de déceler une variation à court terme. 
 
Ils se trouvent à la base de la chaîne alimentaire et permettent donc  
d’extrapoler les dommages à travers les différents niveaux 
trophiques. 
 
Ils sont faciles à échantillonner et demandent peu de personnel. 
Les benthologues sont 
relativement rares. 
 
Ils nécessitent le prélèvement 
d’un volume important de 




Ils se trouvent presque toujours retrouvés dans les substrats 
meubles. 
 
Ils ont une très grande sensibilité aux composés aromatiques tels les 
HAP.  
 
Ils sont utilisés à la fois pour les bioessais et l’altération du benthos. 
Ils sont très peu présents sur les 
fonds rocheux. 
2-4 jours 
300 à 350 $ par 











Ils constituent une alternative lorsque le fond marin est rocheux. 
 
Ils sont simples à schématiser et donc faciles à vulgariser. 
 
L’analyse de l’agencement des populations qui regroupent plusieurs 
niveaux trophiques et plusieurs niveaux de tolérance à la pollution 
par les hydrocarbures pétroliers renforce l’interprétation de l’effet 
cumulatif possible. 
L’efficacité de cet indicateur est 
controversée. 
4-5 jours 
300 à 350 $ par 













8 ILLUSTRATION ET SUGGESTIONS D’UTILISATION DES BIOINDICATEURS 
 
La théorie reliée à l’utilisation des bioindicateurs pour évaluer les dommages 
environnementaux ayant été explicitée, il s’agit à présent d’illustrer à quel moment et 
de quelle façon les officiers d’urgence du Programme des urgences environnementales 
d’Environnement Canada peuvent pratiquement et concrètement intégrer l’utilisation 
des bioindicateurs dans leurs interventions.  
 
Tel que mentionné antérieurement, il n’existe pas, au Canada, de procédure officielle 
ou uniforme pour évaluer les dommages à la suite d’une urgence environnementale. 
En Angleterre, il existe depuis 2005 une structure qui suggère une séquence 
d’événements menant à l’exécution d’une ÉPDE et ultimement d’une ÉDE. Basée sur 
cette dernière ainsi que sur les leçons tirées des études de cas présentées plus haut, 
une chronologie d’événements hypothétique sera suggérée. Les étapes clés 
concernant les volets intervention et restauration seront soulignées et les étapes 
importantes conduisant à une utilisation efficace des bioindicateurs seront davantage 
explicitées.  
 
Selon la démarche anglaise présentée par Moore (2005), l’évaluation préliminaire des 
dommages s’effectue à travers trois grandes étapes : 
 
 étape 1 : immédiatement après le déversement (heures/jours)  
 étape 2 : réponse à court terme (jours/semaines)  
 étape 3 : réponse à long terme / évaluation préliminaire des dommages (ÉPDE) 
(semaines/mois)  
 
Dans l’éventualité où une évaluation des dommages environnementaux complète est 
jugée nécessaire, celle-ci évolue à travers deux étapes supplémentaires : 
 
 étape 4 : évaluation des dommages environnementaux (ÉDE) (mois/années) 
 étape 5 : finalisation de l’évaluation des dommages environnementaux   
 
Ces étapes seront succinctement décrites. Lors de ces descriptions, des 
renseignements importants concernant le prélèvement des bioindicateurs d’exposition 
seront ajoutés. Enfin, des suggestions quant au matériel et à certaines démarches 
privilégiées seront élaborées.  
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8.1 Immédiatement après le déversement (heures/jours)  
 
Immédiatement après que l’incident survienne, l’étendue, le déplacement de la nappe 
et la distribution des hydrocarbures pétroliers sur l’eau et/ou sur les côtes doivent faire 
l’objet d’un suivi fréquent (observations, modélisation, photos, etc.). Les officiers 
d’urgence procèdent à des inspections qualitatives des conditions pré-déversement et 
de la santé des ressources sensibles situées dans le corridor de la potentielle 
contamination par les hydrocarbures pétroliers (Moore, J., 2005, p.3). Lors de ces 
inspections, ils doivent relever les impacts environnementaux évidents par le biais de 
l’utilisation de bioindicateurs de dommages tels la mortalité d’oiseaux ou de poissons, 
si possible. 
 
8.1.1 Sites témoins 
 
Dès les premières heures, les sites témoins doivent être, dans la mesure du possible, 
identifiés en fonction des observations effectuées ainsi que des modélisations 
disponibles de la nappe (annexe 3) (Id, 2005). Des échantillons de sédiments doivent 
alors y être prélevés en prévision de l’application de la méthode de la triade.  
 
Voici une séquence d’événements suggérée lors de cette étape cruciale :  
 
1. choisir et référencer au minimum trois sites témoins;  
2. mesurer les paramètres physico-chimiques nécessaires à la description des 
sites témoins : 
a. qualité de l’eau (température, pH, oxygène dissout, conductivité); 
b. concentration des produits pétroliers dans l’eau de surface, la colonne 
d’eau et/ou les sédiments) (Pretty, V., 2007); 
c. facteurs confondants; 
3. prendre un échantillon de sédiments par site témoin à l’aide d’une benne 
Ekman ou Ponar (figure 8.1) (EC, 2005, p.82). Il est important de choisir l’outil 
en fonction de la superficie de la benne et donc du volume de sédiments à 
prélever; 
 47 
    
Figure 8.1 Représentation schématique des deux types de bennes (benne Ekman à gauche et 
benne Ponar à droite) utilisées pour l’échantillonnage de sédiments en milieu marin côtier. Tiré 
de EC (2002b).  
 
4. séparer chaque échantillon dans les récipients appropriés pour appliquer la 
méthode de la triade (Chabot, R., 2008); 
5. effectuer une pêche si l’analyse d’ÉROD chez la plie est un biomarqueur 
d’intérêt (voir la section 8.3.3); 
6. conserver les échantillons jusqu’au moment où la contamination atteigne la 
côte et où l’utilisation des sites témoins est confirmée (voir la section 8.3 et 
l’annexe 4 pour plus de détails).   
 
En outre, il faut enregistrer toutes les observations qualitatives, bien identifier les 
échantillons et situer les sites témoins (Moore, J., 2005, p.3). 
 
8.2 Réponse à court terme (jours/semaines)  
 
Au cours des jours ou des semaines suivant l’incident, il importe de continuer les 
relevés entamés, c’est-à-dire garantir le suivi de l’étendue et du déplacement de la 
nappe ainsi que le relevé des impacts évidents (Moore, J., 2005, p.3).  
 
À cette étape, si le nettoyage est enclenché, les officiers d’urgence assureront une 
surveillance et un suivi adéquat des activités de nettoyage selon les exigences 
établies. La procédure anglaise spécifie aussi que les différentes autorités, les 
assureurs de la partie responsable et les différents fonds monétaires impliqués dans 
un possible recouvrement de coûts reliés à une éventuelle ÉPDE et ÉDE devraient être 
informés (Id, 2005). 
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Lors de la réponse à court terme, toutes les ressources potentiellement affectées par le 
déversement devraient être identifiées et toutes les informations sur les conditions des 
ressources qui prévalaient avant l’incident devraient être colligées.  
 
Parallèlement à cela, le matériel, l’effectif ainsi que la formation nécessaire à la mise 
en œuvre de l’évaluation TÉRR doivent être préparés (Id, 2005).   
 
8.3 Réponse à long terme– évaluation préliminaire des dommages (ÉPDE) 
(semaines/mois) 
 
Au cours des semaines et parfois des mois qui suivent le déversement, il faut continuer 
de surveiller l’évolution de la nappe, de relever des impacts observables et d’effectuer 
la surveillance et le suivi du nettoyage.  
 
Une fois que les équipes TÉRR sont prêtes, l’évaluation et la restauration des rives 
devraient être activées. Si possible, certaines données qui seraient éventuellement 
utiles pour évaluer les dommages environnementaux (plan d’échantillonnage, 
localisation des ressources sensibles, le degré de contamination, etc.) peuvent être 
récoltées (Helton, D., 2008; Challenger, G. et al., 2008; Moore, J., 2005, p.3).   
 
8.3.1 Premier relevé de terrain 
 
Les officiers d’urgence devraient effectuer un premier relevé de terrain pour 
reconnaître les impacts potentiels causés par le déversement. D’abord, la possibilité 
d’utiliser des sites témoins doit être confirmée, c’est-à-dire qu’il faut vérifier si la nappe 
a bel et bien contaminé les endroits préalablement échantillonnés. Si les sites témoins 
sont valides, il faut tout simplement refaire un échantillonnage identique au même 
endroit. Si ces derniers ne sont pas valides, des sites potentiellement contaminés 
devront être sélectionnés.  
 
Il existe trois méthodes de sélection des sites : aléatoire, systématique et au jugé (voir 
les avantages et inconvénients des différentes méthodes d’échantillonnage à l’annexe 
5). La méthode la plus souvent utilisée dans les situations d’urgence et celle 
recommandée pour une évaluation rapide des dommages environnementaux est celle 
de l’échantillonnage dite au jugé (EC, 2005, p.18). Une fois les sites affectés identifiés 
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et référencés, il s’agit de les décrire en fonction des facteurs confondants potentiels. 
Ensuite, les sites de référence peuvent être choisis considérant ces facteurs.  
 
8.3.2 Élaboration d’un plan d’échantillonnage 
 
Après le premier relevé de terrain, il faut préparer l’échantillonnage des bioindicateurs 
qui permettront d’évaluer rapidement les dommages environnementaux. Il faut d’abord 
ajuster le choix des bioindicateurs d’exposition en fonction des connaissances 
acquises lors des étapes précédentes (observations, TÉRR, impacts évidents, premier 
relevé de terrain, etc.). 
 
Néanmoins, une limite importante dans le choix des bioindicateurs est imposée par la 
disponibilité des laboratoires d’analyse. En effet, il faut d’abord s’assurer que des 
laboratoires sont en mesure de recevoir et d’analyser les différents échantillons, le plus 
rapidement possible. De plus, dans le cas où l’analyse d’ÉROD chez les juvéniles est 
une option considérée, il faut s’assurer que les laboratoires impliqués ont ou peuvent 
avoir des poissons alevins en leur possession. Il est également essentiel de 
communiquer avec les laboratoires impliqués dès la planification car, ces derniers 
devront rédiger un protocole complet en prévision de l’analyse qui sera effectuée 
(Archambault, P., 2008).  
 
Finalement, lors de l’élaboration du plan d’action, il est recommandé de cartographier 
les sites d’échantillonnage préalablement sélectionnés et préparer le matériel ainsi que 
le personnel nécessaire à la mise en œuvre de l’échantillonnage.  
 
8.3.3 Collecte d’échantillons 
 
La collecte d’échantillons s’effectue après l’élaboration du plan. Voici une procédure 
sommaire qui montre les grandes phases de la collecte en fonction des bioindicateurs 
proposés :  
 
1. choisir et référencer les sites affectés ainsi que les sites de référence;  
2. mesurer les paramètres physico-chimiques nécessaires à la description des 
sites (voir la section 8.1.1). 
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3. Pour l’analyse d’ÉROD chez les plies :  
a. la pêche s’effectue normalement à l’aide d’un chalut à perche pouvant 
être tiré par un seul bateau (figure 8.2) (Kirby, M. F. et al., 1999, p.2933; 
Fipec, 2008). Collé au fond, il sert spécialement à capturer les espèces 
benthiques telles que les poissons plats. Lors du déversement du Sea 
Empress, Kirby, M. F. et al., (1999) l’ont tiré à trois ou quatre nœuds 
pendant 30 minutes de façon à ce que le stress causé par la pêche soit 
minimisé. La plupart des sites requéraient deux à trois passages du 
chalut pour obtenir des échantillons de taille satisfaisante mais cela 
dépend évidemment du milieu échantillonné (Id, 1999);   
 
 
Figure 8.2 Chalut à perche. Tiré de Fipec (2008). 
 
b. Au quai, les poissons sont séparés et les plies sont placées dans des 
cuves contenant de l’eau de mer. La dissection doit être effectuée dans 
l’heure qui suit la capture. Les individus de dix cm et plus servent à 
l’analyse. Leur condition doit être préalablement décrite (longueur, sexe, 
longueur des gonades, parasites, etc.), de préférence par des 
spécialistes de la biologie marine;  
c. le foie des plies doit ensuite être conservé dans l’azote liquide. 
 
4. Pour l’analyse d’ÉROD chez les alevins :  
a. prendre le volume nécessaire de sédiments à l’aide d’une benne Ekman 
ou Ponar;  
b. séparer chaque échantillon dans les récipients appropriés (Chabot, R., 
2008); 
c. conserver les échantillons à une température de 4 °C. 
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5. Pour l’analyse du benthos (présence/absence d’amphipodes ou proportion des 
détritivores, suspensivores et herbivores) :  
a. prendre le volume nécessaire de sédiments à l’aide d’une benne Ekman 
ou Ponar;  
b. séparer chaque échantillon dans les récipients appropriés (Chabot, R., 
2008); 
c. les sédiments sont généralement tamisés à l’aide d’un tamis de 600 à 
1000 micromètres. Ce qui est retenu dans le tamis doit ensuite être fixé 
avec du formaldéhyde; ceci facilitera les étapes subséquentes réalisées 
en laboratoire. Il est également possible, lors de l’utilisation des 
amphipodes comme bioindicateurs d’exposition, d’ajouter du sucrose 
dans l’échantillon, ce qui les fait remonter à la surface de la phase 
liquide et accélère le décompte (Archambault, P., 2008). 
d. conserver les échantillons à une température de 4 °C. 
 
6. Envoyer les échantillons aux laboratoires spécialisés par le biais de camions de 
livraison express (ex : Purolator, Fedex, etc.). 
 
Davantage de détails sur les volumes, les types de contenants, la conservation ainsi 
que les laboratoires d’analyse spécialisés sont présentés à l’annexe 4.  
 
Les résultats d’analyse de laboratoire peuvent parvenir aux officiers d’urgence une à 
quatre semaines après que les échantillons aient été envoyés; environ huit semaines 
pour obtenir les résultats d’analyse d’ÉROD chez les alevins en laboratoire (Van 
Coillie, R., 2008b). À la suite de la  réception de ces résultats, la prochaine étape 
consiste à colliger les résultats de chaque type d’étude. Dans un premier temps, les 
résultats doivent être interprétés individuellement et par la suite une interprétation 
globale est nécessaire menant à une prise de décision à savoir si oui ou non une 
évaluation complète des dommages environnementaux doit être réalisée. Le tout doit 
être intégré dans un rapport global.  
 
Dans l’éventualité où les évidences obtenues tout au long de la ÉPDE mènent au 
constat que les bioindicateurs utilisés, reconnus pour être très sensibles aux 
hydrocarbures pétroliers, n’ont pas été exposés aux contaminants, il est vraisemblable 
qu’une ÉDE complète ne soit pas effectuée et donc que le volet restauration du PUE 
ne soit pas enclenché. Ainsi, la méthode de la triade permet d’économiser beaucoup 
d’effort, d’énergie et d’argent. Si, toutefois, les résultats montrent suffisamment 
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d’éléments de preuves soutenant qu’une exposition des organismes aux 
hydrocarbures pétroliers peut causer des dommages, une ÉDE complète est 
probablement appropriée.  
 
8.4 Évaluation des dommages environnementaux (ÉDE) (mois/années) 
 
Si la ÉPDE mène à la conclusion qu’une évaluation détaillée des dommages 
environnementaux est indispensable, ce processus s’enclenche quelques mois après 
l’incident. Les critères qui mènent à la sélection des ressources qui font l’objet de suivis 
à long terme doivent être énumérés et priorisés.  
 
Les organisations impliquées dans le déversement qui étaient présentes à la table 
d’expertise lors de l’incident et qui ont un intérêt dans l’étude des impacts 
environnementaux doivent énumérer les possibilités d’études. Par la suite, les 
bioindicateurs associés sont fixés.  
 
L’évaluation des dommages a lieu durant les mois et même les années (selon la 
situation) après l’incident. Il s’agit essentiellement d’acquérir les données nécessaires 
à l’établissement des conclusions recherchées (Moore, J., 2005, p.3).  
 
8.5 Finalisation de l’évaluation des dommages environnementaux   
 
Finalement, les impacts causés par le déversement de produits pétroliers sont évalués.  
À ce moment, le rôle des officiers d’urgence serait d’amasser tous les rapports 
précédents et les renseignements pertinents menant à l’élaboration d’un rapport 
complet présentant les principaux résultats issus des études biologiques.  
 
Ce rapport sert essentiellement à établir, à l’aide des intervenants ayant participé à la 
table d’expertise, les critères de restauration du milieu récepteur. Une fois les travaux 
finalisés, il faut évaluer par la suite la restauration potentielle des ressources étant 
encore affectées par l’incident.  
 
Les autorités gouvernementales doivent ultimement s’assurer d’un recouvrement de 
coûts, si nécessaire, auprès des assureurs de la partie responsable ou des fonds 
monétaires internationaux ou nationaux, selon la situation (Moore, J., 2005, p.3).  
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8.6 Suggestions supplémentaires 
 
Il ressort de cette illustration d’utilisation des bioindicateurs que de nombreuses étapes 
doivent se succéder et que chacune d’elles est importante afin que cette démarche soit 
scientifiquement valable. Voici quelques suggestions supplémentaires en vue de 
favoriser l’atteinte des conditions optimales afin que cet outil soit implanté au sein du 
PUE.     
 
D’une part, afin que l’application de la méthode de la triade soit efficace, les officiers 
d’urgence devraient être bien préparés à une telle éventualité.  
 
 Il serait important d’établir des contacts ou des ententes préalables avec les 
divers laboratoires d’analyses de chaque région. Le PUE pourrait les inclure à 
l’intérieur des plans d’urgence régionaux afin que le déploiement des 
ressources soit efficace en situation d’urgence. 
 Une procédure officielle d’opération devrait être créée à travers tout le pays; 
ceci assurerait une application uniforme et rigoureuse de la méthode.  
 Ultimement, une formation devrait être offerte sur les méthodes 
d’échantillonnages relatives aux différents bioindicateurs et surtout sur 
l’identification des espèces clés qui agiront à titre d’indicateurs.  
 
D’autre part, les bioindicateurs présentés ont été testés lors de déversements de 
produits pétroliers en milieu marin côtier. Cependant, d’autres bioindicateurs peuvent 
répondre aux critères de sélection déterminés pour les urgences environnementales.  
 
 L'atrésie des gonades de poissons est une possibilité. En effet, elle peut être un 
indice, à la fois d’exposition et de dommage, causé à l’ensemble d’une 
population, puisque cela signifierait que la reproduction de l’espèce serait 
affectée. Cela représente en plus, une solution au problème d’extrapolation des 
impacts avec l’analyse de l’activité d’ÉROD (Couillard, C., 2008).  
 L’analyse de l’abondance de certains végétaux sensibles aux déversements de 
produits pétroliers tels que les communautés à croissance lente (lichen et 
plantes dunaires) est une autre option lors de déversements pétroliers (Poncet, 
F. et al., 2007).  
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Il faut retenir qu’il n’existe aucun bioindicateur efficace dans toutes les situations. 
Conséquemment, l’important est d’en choisir un ou plusieurs qui s’appliquent à la 
méthode de la triade qui est applicable à toutes sortes de conditions tant en eau salée 
qu’en eau douce (Dussault, M., 2008 et Moore, J., 2008).  
 
Finalement, il est suggéré de consulter les protocoles détaillés que les laboratoires 
d’analyse peuvent fournir au moment opportun. Environnement Canada possède 
également plusieurs ressources à cet effet (Chabot, R., 2008; Marchand, F., 2008; EC, 





Ce travail de recherche provient de la volonté du Programme des urgences 
environnementales d’Environnement Canada de valider la possibilité d’utiliser des 
bioindicateurs pour effectuer une évaluation préliminaire des dommages 
écotoxicologiques causés à la suite d’un déversement d’hydrocarbures pétroliers en 
milieux marins côtiers.  
 
La démonstration que l’utilisation des bioindicateurs peut être un outil simple, efficace 
et peu coûteux, lequel permettrait d’améliorer la rigueur et l’uniformité dans 
l’application du volet restauration au sein du PUE, a été faite en suivant une démarche 
logique. Chaque section de ce document a présenté divers arguments, montrant que 
les dommages causés à l’environnement seraient plus facilement identifiables et 
quantifiables à l’aide de bioindicateurs.  
 
D’abord, la théorie reliée à l’utilisation des bioindicateurs a été exposée. La distinction 
entre les bioindicateurs de dommage et les bioindicateurs d’exposition a été 
déterminante. En effet, il a été indiqué que les bioindicateurs de dommage servent 
toujours à identifier un impact rapidement lors d’une urgence. Toutefois, ces derniers 
ne sont pas souvent des organismes reconnus comme étant simples et efficaces pour 
quantifier rapidement un dommage à l’écosystème. Par contre, les bioindicateurs 
d’exposition sont recommandés pour permettre une quantification approximative mais 
représentative des dommages causés par un déversement.  
 
La présentation de quelques études de cas a ensuite permis de constater que 
plusieurs organismes biologiques servent déjà à évaluer les dommages lors de 
déversements de produits pétroliers. Toutefois, certaines lacunes propres à chaque 
cas ont explicité des éléments importants qui doivent être considérés pour que 
l’utilisation des bioindicateurs soit efficace : 
 
 la connaissance des questions initiales mène à la sélection des bons de 
bioindicateurs;  
 l’élaboration d’un plan d’échantillonnage nécessite que les bioindicateurs 
prélevés soient statistiquement utiles;  
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 l’uniformité dans l’application de la méthode impose une rigueur garante de 
l’efficacité de la méthode.  
 
Afin de valider la pertinence d’utiliser des bioindicateurs, certaines conditions 
d’application ont été mises en évidence lors de l’élaboration de la méthodologie. 
D’abord, il est impératif de comparer les bioindicateurs analysés provenant des sites 
contaminés avec ceux provenant de sites témoins, si possible, ou de sites de 
référence. Ensuite, une méthode d’analyse de la triade a été préconisée dans l’optique 
d’obtenir des résultats les plus représentatifs possibles de la réalité. Effectivement, 
cette méthode est universellement reconnue comme étant efficace et permet de faire le 
poids de la preuve que les organismes analysés ont été affectés par la présence des 
hydrocarbures pétroliers.   
 
Subséquemment, en fonction des critères de sélection déterminés, deux catégories de 
bioindicateurs d’exposition ont été choisies avec deux variantes pour chacune; leur 
pertinence a été argumentée. L’analyse de l’activité d’ÉROD chez les poissons est 
reconnue comme étant efficace chez les individus adultes de plies ainsi que chez les 
alevins d’espèces clés provenant d’aquacultures et soumis aux sédiments ou l’eau 
potentiellement contaminés. L’analyse de l’altération des communautés benthiques est 
également proposée. La présence ou l’absence d’amphipodes est une variante 
possible au même titre que les proportions des dépositivores, des herbivores et des 
suspensivores dans un même milieu. Chacun des bioindicateurs possède ses 
avantages et ses inconvénients. Utilisés avec la méthode de la triade, ces 
bioindicateurs mènent à un degré de certitude suffisant pour permettre de tirer des 
conclusions valables et nécessaires à l’élaboration d’une évaluation préliminaire des 
dommages environnementaux.  
 
Après avoir montré la pertinence de développer un outil impliquant des bioindicateurs 
dans le cadre de la méthode de la triade, une illustration de l’emploi des bioindicateurs 
a été faite. Sans avoir présenté un protocole d’échantillonnage complet, cette 
illustration a d’abord servi à confirmer la possibilité d’adopter les bioindicateurs, dans le 
contexte du PUE, pour évaluer des dommages environnementaux. Cette illustration 
suggère des étapes à suivre dans un ordre chronologique ainsi que les grandes lignes 
des protocoles propres à chaque bioindicateur afin de s’assurer de la validité 
scientifique de son utilisation.  
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Quelques suggestions supplémentaires telles que l’investissement d’efforts dans la 
préparation, la possibilité d’utiliser d’autres bioindicateurs comme l’atrésie des gonades 
de poissons ou encore l’abondance d’espèces de plantes riveraines sensibles aux 
hydrocarbures pétroliers ainsi que la prise de connaissance des protocoles pertinents 
ont été formulées dans l’optique de favoriser le rassemblement des conditions 
optimales à l’utilisation des bioindicateurs en appliquant la méthode de la triade dans le 
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ANNEXE 1  
Propriétés et comportement des hydrocarbures dans un milieu marin côtier 































Liste des activités ou des études prévues lors du déversement de Nestucca, en 
Colombie-Britannique 



















Modélisation d’un déversement fictif de Bunker C à Cap-aux-Meules, aux Îles-de-
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ANNEXE 5 
Techniques d’échantillonnage 
(EC, 2005).
 80 
 
 
 
